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Quatro macroalgas marinhas marrons, Ascophyllum nodosum, Fucus 
spiralis, Laminaria hyperborea e Pelvetia canaliculata, e duas macroalgas 
vermelhas, Gracilaria caudata e Gracilaria cervicornis foram 
investigadas como trocadores catiônicos naturais para a remoção de metais 
de transição presentes em efluentes petroquímicos sintéticos. O efluente 
apresentou alta condutividade devido às concentrações de cloretos, 
sulfatos, sódio e cálcio. Um modelo multicomponente de Langmuir foi 
capaz de predizer os dados de equilíbrio de troca iônica para os metais 
presentes no efluente sintético. Para as macroalgas marrons, a L. 
hyperborea apresentou maior capacidade de sorção para os metais de 
transição. As constantes de afinidade de equilíbrio para os grupos 
funcionais diminuíram na seguinte ordem: Cu > Zn > Ni ≈ Ca, exceto para 
L. hyperborea, que apresenta menor afinidade para o Ca. As curvas de 
ruptura de troca iônica, obtidas a partir de uma coluna de leito fixo 
empacotada com L. hyperborea bruta, conduziram a uma capacidade de 
operação de 1432, 148, 179 BV (volumes de leito) (7,2 BV/h) para Cu, Zn 
e Ni, respectivamente. A estratégia de tratamento consistiu na operação de 
duas colunas consecutivas, a primeira para remoção de íons Cu e a segunda 
para remoção de Zn e Ni. A eluição dos metais pesados da resina natural 
foi obtida com 10 e 6 BV de HCl para primeira e segunda colunas (0,4 M, 
1,2 %), utilizando uma vazão de 3,6 BV/h. Para as macroalgas vermelhas, 
G. cervicornis mostrou maior seletividade para os metais de transição 
presentes no efluente sintético. As curvas de ruptura de troca iônica, 
obtidas a partir de uma coluna empacotada com G. cervicornis em bruto, 
conduziram a uma capacidade útil de 0,25 e 0,24 mEq/g para ciclos de 
operação 1 e 2. Para o primeiro ciclo de saturação, obteve-se uma 
capacidade de serviço de 1209 BV, tratando 18 L de influente com 8,5 g 
de resina natural. 90 % de eficiência de eluição dos íons metálicos a partir 
da biomassa saturada foi obtida com 13 BV de HCl (0,5 M, 1,5 %). A etapa 
de regeneração foi realizada com CaCl2 0,5 M a pH = 8,0, tornando 
possível a reutilização da biomassa no ciclo de saturação seguinte. Foi 
proposta uma estratégia de tratamento utilizando um sistema de colunas em 
série para aumentar o volume de água tratada utilizando a alga G. 
cervicornis como resina de troca catiônica natural, sendo possível a 
recuperação de cada metal de transição separadamente. Um modelo de 
transferência de massa, considerando um modelo de força motriz linear 
para difusão intrapartícula, foi capaz de predizer bem o processo de troca 
iônica para todas as espécies estudadas em sistemas batelada e de leito fixo. 
Comparando-se as duas espécies, as macroalgas marrons apresentam 
capacidade total de remoção superior às macroalgas vermelhas. Porém, o 
uso da alga G. cervicornis como resina catiônica natural oferece a 
possibilidade de separação de todos os íons metálicos, o que não é possível 
com a alga L. hyperborea. 
 
Palavras-chave: Trocador catiônico natural. Biossorção. Efluente 
petroquímico sintético. Macroalgas marinhas. Sistemas multicomponentes. 





































Four brown macro-algae, Ascophyllum nodosum, Fucus spiralis, 
Laminaria hyperborea and Pelvetia canaliculata, and two red macro-
algae, Gracilaria caudata and Gracilaria cervicornis were investigated as 
natural cation exchangers for the removal of transition metals from a 
synthetic petrochemical wastewater. The wastewater presents a high 
conductivity due to chloride, sulfate, sodium and calcium. A Langmuir 
multicomponent model was able to predict the ion-exchange equilibrium 
data for transition metals present in the synthetic wastewater for the six 
macro-algae. Regarding the brown macroalgae, L. hyperborea showed a 
higher uptake capacity for transition metals. The equilibrium affinity 
constants for the functional groups decreased in the following order: Cu > 
Zn > Ni ≈ Ca, except for L. hyperborea, which presents a lower affinity for 
Ca. Ion-exchange breakthrough curves obtained from a fixed-bed column 
packed with raw L. hyperborea, led to an operating capacity of 1432, 148, 
179 BV (Bed Volume) (7.2 BV/h) for Cu, Zn and Ni, respectively. The 
treatment strategy consisted in the operation of two consecutive columns, 
the first one for Cu ions removal and the second one for Zn and Ni removal. 
Transition metals elution from the natural resin was obtained with 10 and 
6 BV of HCl for first and second columns (0.4 M, 1.2 %), using a flow rate 
of 3.6 BV/h. For the red macro-algae, G. cervicornis showed a higher 
selectivity for the transition metals present in the synthetic wastewater. 
Cation exchange breakthrough curves, obtained from a column packed 
with raw G. cervicornis, led to a useful capacity of 0.25 and 0.24 mEq/g 
for 1st and 2nd operation cycles. For the 1st saturation cycle, a service 
capacity of 1209 BV (Bed Volume) was obtained, treating 18 L of influent 
with 8.5 g of natural resin. Elution efficiency of 90 % for the transition 
metals was achieved with 13 BV of HCl (0.5 M, 1.5 %). The regeneration 
step was performed with CaCl2 0.5 M at pH = 8.0 making possible the 
biomass reuse in the next saturation cycle. A treatment strategy using a 
column system in series was proposed to increase the treated water volume 
using G. cervicornis as a natural cation exchange resin, being possible the 
recovery of transition metals from separate solutions. A mass transfer 
model, considering a linear driving force model for intraparticle diffusion, 
was able to predict well the ion exchange process for all species studied at 
batch and packed bed systems. Comparing the two species, brown 
macroalgae have a greater total removal capacity than red macroalgae. 
However, the use of algae G. cervicornis as a natural cationic resin offers 
the possibility of separation of all metallic ions, which is not possible with 
the L. hyperborea.  
Keywords: Natural cation exchanger. Biosorption. Synthetic 
Petrochemical wastewater. Marine macro-algae. Multi-component 
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𝐶𝐿𝑖 – concentração total do sítio ativo 𝐿𝑖 (mol/L) 
𝐶𝐿𝑖𝐻 – concentração dos sítios ativos protonados (mol/L) 
𝐷𝑎𝑧 – coeficiente de dispersão axial (cm2/s)  
𝐷ℎ,𝑖 – coeficiente de difusão homogênea das espécies i dentro da partícula 
(cm²/s) 
𝐷𝑚,𝑖 – coeficientes de difusão iônica em solução aquosa para a espécie i 
(cm²/s) 
𝐷𝑝 – diâmetro equivalente da partícula (cm) 
𝐷𝑐 – diâmetro da coluna (cm) 
𝑓𝑠  – fator de inchamento 
𝐾′𝐻 – valor médio da distribuição de afinidades do próton 
𝐾𝑗,𝐻
′  – valor médio da distribuição de afinidade do próton (L/mol; 𝑗 = 1 
para grupos ácidos e 𝑗 = 2 para grupos básicos) 
𝐾𝑖,𝐻
𝑖𝑛𝑡 – constante de equilíbrio intrínseca do próton para os sítios ativos i 
(L/mol) 
𝐾𝑖,𝐻 – constante de afinidade aparente para os sítios ativos i (L/mol) 
𝐾𝐿 - constante de equilíbrio de Langmuir (L/mEq) 
𝐾𝑖 – constante de equilíbrio para a espécie i (coeficiente de afinidade 
entre os grupos funcionais de troca iônica e as espécies i) (L/mEq) 
𝑘𝑝,𝑖 – coeficiente de transferência de massa para difusão intrapartícula das 
espécies i (cm/s) 
𝐿 – espessura da partícula (cm) 
𝐿𝑏 – altura do leito da coluna de leito fixo (cm) 
𝐿𝑝 – metade da espessura da partícula de biomassa (cm) 
𝑚 – número de observações 
𝑚𝐻,𝑖 – largura do pico na distribuição de Sips 
𝑚𝑛 – massa de n partículas de alga (g) 
𝑛 – número de componentes (i: Cu, Zn, Ni e Ca) 
𝑁𝑑 – número total de observações 
𝑁𝑑,𝑖 – número de unidades de transferência de massa para difusão 
intrapartícula da espécie i. 
p – número de parâmetros ajustados 
Pe – número de Peclet 
Pi – perímetro da parcícula i (cm) 
Q – vazão de alimentação da coluna (cm³/min) 
QH – carga superficial da biomassa (mmol/g) 
QT  – quantidade total de sítios ativos (mmol/g) 
q – concentração de metal na fase sólida em um tempo t (mEq/g). 
qE,i – capacidade total de remoção para a espécie i (mEq/g) 
qeq – concentração das espécies i em fase sólida (mEq/g) em equilíbrio 
com Ceq 
qi
∗ – concentração da espécie i na fase sólida (mEq/g) em equilíbrio com 
Cbi 
qmax – quantidade máxima de sítios ligantes ativos (grupos carboxílicos e 
sulfônicos) (mEq/g) 
qT – quantidade total de íons metálicos sorvidos (mEq/g) 
Qmax,j – concentração máxima de cada grupo funcional (mmol/g; j = 1 
para grupos ácidos e j = 2 para grupos básicos) 
〈qi〉 – concentração média da espécie i na fase sólida (mEq/g) 
𝑅p – raio da partícula (mm) 
𝑡 – tempo (min) 
𝑡𝑏,𝑖 – tempo do ponto de ruptura (min ou h) 
𝑡𝑒,𝑖 – tempo de exaustão (min ou h) 
𝑡𝑠𝑡,𝑖 – tempo estequiométrico (min ou h) 
𝑢𝑖 – velocidade intersticial do fluido (cm/s) 
  
 
𝑉 – volume da solução (L) 
𝑉𝑏 – volume da coluna (cm³) 
Veluição – volume de eluente usado (L) 
Vtratado  – volume de efluente tratado (L) 
𝑊 – massa de alga (g) 
𝑥 – coordenada axial adimensional 
𝑦𝑏,𝑖 – concentração adimensional na fase fluida da espécie i 
𝑦𝑖
∗ - concentração adimensional da espécie i na fase sólida em equilíbrio 
com 𝑦𝑏,𝑖 
〈𝑦𝑖〉 – concentração adimensional média da espécie i na fase sólida 




𝛾𝑗 – fração da classe de sítios ativos 
𝜀 – porosidade do leito 
ε* – porosidade real do leito considerando a resina hidratada 
ζi – fator de capacidade da resina 
ηi – dureza dos metais de transição 
𝜃 – tempo adimensional 
𝜃𝑖,𝐻 – grau de protonação 
𝜃𝑇,𝐻 – grau de protonação total 
𝜌𝑝 – massa específica da partícula (g/L, base seca) 
𝜏 – tempo de residência (s) 
𝜏𝑑,𝑖 – constante de tempo para a difusão de espécies i na partícula (s) 
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Embora o petróleo seja uma das principais fontes de energia em 
todo o mundo, seu processamento gera efeitos desfavoráveis ao meio 
ambiente. A indústria petroquímica, incluindo o refino de petróleo, 
processamento petroquímico e produção de gás natural, gera grandes 
quantidades de águas residuárias, que podem conter uma variedade de 
compostos, tais como hidrocarbonetos aromáticos alifáticos e policíclicos 
(PAH), fenóis, compostos nitrogenados e sulfurados, cianeto, sólidos em 
suspensão e metais pesados como cádmio, vanádio, cobre, níquel, cromo, 
molibdênio, ferro, selênio, chumbo, mercúrio, níquel, prata e zinco. 
O tipo e a concentração de metais pesados presentes nas águas 
residuárias oleosas dependem, principalmente, da natureza geológica do 
poço a partir do qual o óleo é extraído, mas a concentração é normalmente 
baixa. No entanto, mesmo em pequenas quantidades, a concentração 
presente é tipicamente mais elevada do que aquelas encontradas em águas 
naturais. 
Ainda com relação aos metais pesados em corpos hídricos, a sua 
presença pode variar tanto na quantidade na qual estão presentes, como 
nas diferentes formas físico-químicas em que ele se apresenta, 
denominadas especiações químicas. É importante compreender que as 
especiações químicas de um elemento metálico influenciam nas 
propriedades, na disponibilidade biológica e também na toxicidade do 
metal. Desta forma, a legislação ambiental traça limites de descarte para 
esses metais, para que os efluentes industriais não sejam despejados nos 
meios hídricos contendo significativas concentrações de metais altamente 
tóxicos à saúde humana e à biota. 
Efluentes contendo metais pesados são comumente tratados por 
processos físico-químicos, incluindo precipitação química, 
eletroflotação, eletrodiálise, separação por membranas, troca iônica e 
processos envolvendo sorção. No entanto, a precipitação química e o 
tratamento eletroquímico são ineficazes quando a concentração de íons 
metálicos em solução é inferior a 100 mg/L. A remoção de metais pesados 
por materiais de baixo custo tem atraído considerável atenção de 
pesquisadores nos últimos anos, sendo estimulado o desenvolvimento de 
pesquisas voltadas à empregabilidade de materiais de origem biológica na 
remoção e recuperação de metais pesados presentes em meio aquoso. Por 
ser uma tecnologia ambientalmente amigável e de baixo custo, a 
biossorção tem sido largamente estudada para este fim. 
A biossorção é uma tecnologia que emprega biomassa morta para 
recuperar metais pesados de soluções aquosas. Tem vantagens em relação 
 a outras tecnologias de tratamento de águas residuárias, pois é uma 
tecnologia barata e ambientalmente amigável que utiliza resíduos de 
operações industriais ou materiais abundantes na natureza. Além disso, é 
uma técnica eficaz para a remoção de íons metálicos presentes em baixas 
concentrações.  
Nos últimos anos, diferentes tipos de biossorventes foram 
utilizados em processos de remoção de metais pesados com resultados 
bastante promissores, tais como algas marinhas, fungos, bactérias e 
rejeitos industriais e agroindustriais. Entre os biossorventes mais 
promissores, destacam-se as algas marinhas que são capazes de reter em 
sua superfície celular os cátions metálicos presentes em solução. A 
remoção de íons pelas algas marinhas resulta principalmente da troca 
iônica que ocorre entre os cátions leves, tais como Na+, K+, Mg2+ e Ca2+, 
inicialmente ligados aos grupos funcionais localizados na parede celular 
das algas e os cátions de metais pesados presentes na solução aquosa, em 
uma reação estequiométrica e reversível. A capacidade de biossorção de 
íons metálicos é atribuída à presença de diferentes tipos de grupos 
funcionais na superfície das células das algas, como grupos hidroxilo, 
fosfatados, carboxílicos, sulfurados, aminos, etc. 
A literatura apresenta muitos estudos sobre a aplicação de algas 
marinhas como biossorventes para a remoção de metais de soluções 
aquosas. No entanto, a maioria dos estudos é realizada em sistemas em 
batelada, monocomponente ou bicomponente em solução pura, sem 
considerar os efeitos de uma matriz aquosa complexa no processo de 
tratamento. Embora os metais de transição possam ser encontrados na 
forma de íons livres nos efluentes industriais, a presença de espécies 
orgânicas e inorgânicas nessas matrizes reais pode afetar o tipo e a 
distribuição molar de espécies metálicas e, consequentemente, afetar 
negativamente a capacidade de remoção dos metais. Desta forma, obter 
parâmetros sobre sistemas multicomponentes, especialmente 
relacionados a efluentes reais, poderá permitir a aplicação do processo de 
biossorção em escala industrial. 
Os sistemas de troca iônica para o tratamento de efluentes são 
normalmente operados em modo contínuo, utilizando-se colunas de leito 
empacotado, compreendendo ciclos de saturação, eluição, regeneração e 
lavagem. As colunas de leito fixo são simples de operar, permitem tratar 
grandes volumes de água, obtendo-se concentrações residuais de 
poluentes. Utilizando uma solução eluente adequada, os íons metálicos 
podem ser deslocados da biomassa, produzindo pequenas quantidades de 





Estudos de sorção de metais pesados em águas usando macroalgas 
marinhas em colunas de leito fixo têm sido relatados com mais frequência 
nos últimos anos, porém poucos comparam o potencial de troca catiônica 
das algas com resinas comerciais. Além disso, a maioria das informações 
disponíveis na literatura não relata o comportamento das macroalgas em 
ciclos consecutivos de saturação/eluição/regeneração/lavagem, 
informações estas que são cruciais para o projeto do processo e para o 
aumento da escala. 
Com base nas informações apresentadas, verifica-se que o 
processo de biossorção pode ser uma alternativa para reutilização de 
águas não só pela indústria petroquímica, mas também em uma vasta 
gama de efluentes industriais que contém metais em sua composição. Os 
resultados desta pesquisa podem ser de grande relevância para determinar 
a viabilidade técnica do uso das diversas algas marinhas estudadas como 
trocadores catiônicos naturais na remoção de metais de efluentes 




1.1.1 Objetivo Geral 
 
O principal objetivo deste trabalho é avaliar a capacidade de 
remoção de íons metálicos presentes em efluentes petroquímicos 
utilizando, como resinas de trocadoras iônicas, macroalgas marinhas 
provenientes da região norte de Portugal (Pelvetia canaliculata, 
Laminaria hyperborea, Ascophyllum nodosum e Fucus spiralis) e da 
região nordeste brasileira (Gracilaria cervicornis e Gracilaria caudata). 
 
 
1.1.2 Objetivos Específicos 
 
• identificar as principais características físico-químicas das 
macroalgas utilizadas Pelvetia canaliculata, Laminaria 
hyperborea, Ascophyllum nodosum, Fucus spiralis, Gracilaria 
cervicornis e Gracilaria caudata relacionadas ao processo de 
troca iônica. 
• identificar as principais características físico-químicas dos 
efluentes petroquímicos utilizados no estudo; 
• avaliar a capacidade de remoção dos íons metálicos presentes no 
efluente petroquímico em sistema batelada utilizando 
macroalgas como trocadores catiônicos naturais; 
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 • avaliar a capacidade de eluição de diferentes reagentes químicos 
para as macroalgas carregadas com os metais pesados removidos 
do efluente petroquímico sintético;  
• avaliar a capacidade de remoção dos íons metálicos presentes no 
efluente petroquímico em coluna de leito fixo utilizando 
macroalgas como trocadores catiônicos naturais; 
• estudar a possibilidade de recuperação dos metais de transição e 
regeneração do leito em ciclos consecutivos de saturação; 
• estudar o comportamento do equilíbrio de troca iônica 
multicomponente em sistema batelada através de um modelo 
cinético que descreva adequadamente o processo de 
transferência de massa em sistema batelada e contínuo. 
 
1.2 ORGANIZAÇÃO DO TRABALHO 
 
Esta tese de doutorado está apresentada em forma de artigos, sendo 
os capítulos organizados da seguinte forma: 
 
• Capítulo 1 (atual): apresenta-se uma introdução geral ao trabalho, 
bem como o objetivo geral e objetivos específicos propostos; 
• Capítulo 2: encontra-se a fundamentação teórica geral sobre o 
objeto de estudo, visando um aprofundamento de conceitos e da 
problemática do tema proposto, que não estão apresentados nos 
artigos descritos nos capítulos seguintes; 
• Capítulo 3 – Artigo “Removal of Metal Ions from a 
Petrochemical Wastewater using Brown Macro-algae as Natural 
Cation-Exchangers”, publicado na revista Chemical Engineering 
Journal, volume 286 de 2016; 
• Capítulo 4 – Artigo “Application of ecofriendly cation 
exchangers (Gracilaria caudata and Gracilaria cervicornis) for 
metal ions separation and recovery from a synthetic 
petrochemical wastewater: Batch and fixed bed studies” 
submetido para publicação na revista Journal of Cleaner 
Production; 
• Capítulo 5: apresenta as conclusões finais acerca dos resultados 
obtidos nesta tese de doutorado e sugestões para trabalhos 
futuros; 







2 FUNDAMENTAÇÃO TEÓRICA 
 
2.1 A INDÚSTRIA DO PETRÓLEO NO BRASIL 
 
A indústria nacional de petróleo no Brasil teve seu início com a 
perfuração do poço DNPM-163, em Lobato – Bahia, em 21 de janeiro de 
1939. Mesmo sendo considerados antieconômicos, os resultados 
encontrados com a perfuração do poço foram fundamentais para o 
desenvolvimento das atividades petrolíferas no Brasil (THOMAS, 2001). 
Conforme dados fornecidos pela Agência Nacional de Petróleo 
(ANP, 2015), as reservas provadas brasileiras chegaram a 16,2 bilhões de 
barris de petróleo, com um crescimento de 3,6 % entre os anos de 2013 e 
2014, o que situam o país na 15ª posição no ranking mundial de reservas.  
Em 2014, a produção nacional diária de petróleo – incluindo óleo 
de folhelho (shale oil), óleo de areias betuminosas (oil sands) e líquido de 
gás natural (LGN) – aumentou 10,98 % em relação ao ano anterior e 
chegou à produção de 2.346 mil barris/dia, o que situou o Brasil na 13ª 
colocação no ranking mundial de produtores de petróleo. O aumento da 
produção nacional está atrelado ao forte crescimento da produção no pré-
sal, que foi responsável por 82,3 % desse aumento. A produção de 
petróleo no pré-sal passou de 110,5 milhões de barris em 2013 para 179,8 
milhões de barris em 2014, um aumento de 62,7 % para 492,7 mil 
barris/dia em média (ANP, 2015). 
O Brasil alcançou o quinto lugar em consumo de petróleo, com 
cerca de 3,2 milhões de barris consumidos por dia (3,5 % do total 
mundial). Com relação ao refino, a ANP calcula que, em 2014, a 
capacidade de refino do Brasil foi de 2,2 milhões de barris/dia (2,3 % da 
capacidade mundial), após aumento de 6,8 % em sua capacidade efetiva 
de refino instalada, colocando o país no 8º lugar no ranking mundial. 
A produção de derivados de petróleo também apresentou alta em 
2014, sendo de 130,2 milhões de m3 o total produzido, 2,2 % superior à 
de 2013. Desse volume, 126,5 milhões de m3, 97,2 % do total, foram 
produzidos em refinarias e o restante dividido entre centrais 
petroquímicas e outros produtores. 
O aumento na produção de petróleo e derivados aumenta 
consequentemente a produção de efluentes provenientes de todas as 
etapas de produção. Segundo dados fornecidos pela PETROBRAS 
(2014), em 2014 foi lançado no ambiente um volume de 254,8 milhões 
de metros cúbicos de efluentes hídricos de natureza industrial, sanitária, 
provenientes de todas as operações da petroquímica. A PETROBRAS, em 
seu relatório de sustentabilidade, afirma que devido à crise hídrica no 
 Brasil, a racionalização do uso da água das suas atividades ganhou maior 
importância e que os projetos de reúso têm recebido uma parte 
significativa dos investimentos em racionalização do uso da água. O 
volume total de reúso foi de 24,5 milhões de metros cúbicos em 2014, o 
que corresponde a 10,6 % do total da demanda de água doce necessária 
para a produção. Essa mesma quantidade de água é suficiente para 
abastecer uma cidade de 600 mil habitantes por um ano (PETROBRAS, 
2014), o que ilustra o alto consumo de água necessário à indústria do 
petróleo e a necessidade de novas estratégias de reúso de águas. 
 
2.1.1 Efluentes Líquidos da Indústria Petroquímica 
 
Os efluentes da indústria petroquímica são gerados em diversas 
etapas da exploração e produção de petróleo e gás e a água oriunda da 
produção de petróleo pode receber as seguintes denominações: água de 
formação, água de produção, água associada ao petróleo ou ao efluente 
salino. 
A água de formação consiste basicamente da água já existente no 
reservatório de óleo desde a sua formação geológica ou de águas 
acumuladas nas adjacências dos reservatórios como, por exemplo, em 
aquíferos (THOMAS, 2001). A água de produção é composta pela soma 
da água de formação e da água previamente injetada no reservatório. Esta 
água é produzida tanto em operações onshore quanto nas offshore e é 
considerada o rejeito de maior volume em todo o processo de exploração 
e produção do petróleo. Segundo Henderson et al. (1999), a quantidade 
de água produzida junto com o petróleo aumenta com a idade do 
reservatório, podendo chegar a quantidades superiores à do óleo 
produzido.  
A composição química da água de produção apresenta basicamente 
óleo, sais, produtos químicos oriundos da extração, compostos 
radioativos e metais pesados. As características do efluente variam de 
acordo com a origem, qualidade e procedimento de extração do óleo 
(SAEED, ABDULAH e AL-HALEEM, 2010). A presença de metais 
pesados na água de produção pode ser originária do reservatório e dos 
produtos químicos usados no processo de extração do óleo, como fluidos 
de perfuração, que apresentam em sua composição espécies químicas 
como bário, cromo, chumbo, cádmio e mercúrio.  
Outra etapa importante da indústria do petróleo e que apresenta um 
alto consumo de água e geração de efluentes é a etapa do refino. Segundo 
Mariano (2005), as refinarias do sistema PETROBRAS geram entre 0,40 




gerados pelas refinarias são complexos e, como cada planta possui seu 
próprio processo de refinação, fica claro que os despejos terão 
características qualitativas e quantitativas variáveis, no que diz respeito à 
sua composição. 
Com relação aos metais pesados presentes em efluente da indústria 
petroquímica, um levantamento realizado na literatura, e descrito na 
Tabela 1, apresenta os elementos normalmente encontrados, bem como 
suas respectivas concentrações. 
Apesar da grande quantidade de efluentes gerados pela indústria 
petroquímica e da presença de diversos tipos de poluentes nos mesmos, 
as plantas industriais possuem sistemas específicos para o tratamento de 
seus efluentes, que são despejados em estações de tratamento públicas ou 
diretamente nos corpos receptores, caso estejam dentro dos padrões 
exigidos pela legislação ambiental. 
 
2.2 LEGISLAÇÃO BRASILEIRA PARA EFLUENTES LÍQUIDOS 
 
Sabendo-se da importância de manter as reservas de água 
existentes em boas condições e da necessidade de reutilização das águas 
contaminadas, a legislação brasileira adota medidas para a preservação 
dos recursos hídricos e para o controle dos efluentes líquidos gerados em 
processos industriais. 
O Conselho Nacional do Meio Ambiente, através da Resolução nº 
357 (CONAMA, 2005), especifica que os efluentes de qualquer fonte 
poluidora somente poderão ser lançados diretamente no corpo receptor 
desde que obedeçam as condições de padrões previstos por ela. Os valores 
máximos permitidos para alguns metais de acordo com esta resolução são 
também apresentados na Tabela 1. 
Entretanto, é de interesse público e ambiental que os efluentes 
gerados pela indústria petroquímica sejam parcial ou totalmente tratados 
para que este volume de água possa ser reutilizado no processo industrial, 
diminuindo o consumo de água doce, permitindo uma redução de custos 
e promovendo a sustentabilidade ambiental. Atualmente, a legislação 
brasileira estuda a aprovação de uma lei que regulamente o reúso de águas 
















































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Os efluentes gerados pela indústria petroquímica podem ser 
reutilizados no processo industrial após tratamento adequado, diminuindo 
o consumo de água tratada. Além disso, o crescimento da urbanização e 
industrialização gera problemas de oferta e demanda de recursos hídricos 
que são cada vez mais evidentes em nossa sociedade. Atualmente, o Brasil 
não possui normas e padrões específicos para regulamentar o reúso de 
águas residuárias, adotando, em geral, padrões internacionais, tais como 
OMS e EPA, e orientações técnicas de instituições privadas para nortear 
as práticas de reúso. Porém, existem projetos de lei em tramitação na 
câmara dos deputados, tais como a PL 2427/2015 e a PL 182/2015, que 
visam regulamentar e incentivar a reutilização de recursos hídricos no 
País. 
 
2.3 METAIS PESADOS 
 
Os metais pesados são componentes naturalmente encontrados no 
ambiente superficial e estão presentes em concentrações variadas que 
normalmente causam pouco impacto sobre o comportamento e a saúde 
dos humanos. No entanto, a mineração de metais utilizados em aplicações 
industriais como, por exemplo, cobre, cromo, ferro, chumbo, mercúrio e 
zinco, bem como os metais preciosos, como ouro, platina e prata, muitas 
vezes resulta em concentrações de metais altamente elevados nos solos, 
em sedimentos, em fontes de água e na atmosfera (BRADL et al., 2005; 
VILAR et al., 2008). 
Além da mineração, um grande número de indústrias apresenta 
metais pesados em seus resíduos, tais como a galvanização, refino de 
petróleo, fabricação de baterias e pigmentos, o que provoca efeitos 
negativos sobre o ambiente (VILAR et al., 2008). 
Apesar de alguns metais pesados serem essenciais para várias 
atividades biológicas em organismos vivos, eles representam uma séria 
ameaça para a biota devido à sua toxicidade aguda, a natureza não 
biodegradável e biomagnificação na cadeia alimentar. De acordo com 
Islam et al. (2015), a presença de metais pesados em correntes aquosas 
provoca efeitos nocivos à saúde humana, bem como à flora e a fauna de 
corpos de água receptores. 
Outro aspecto importante a respeito da presença de metais em 
ambientes aquáticos é a forma com que a espécie metálica se encontra 
solubilizada. Os elementos metálicos diferenciam-se tanto pela 
quantidade na qual estão presentes, como em função das interações que 
promovem com outras espécies dissolvidas. Por este motivo, o metal se 
apresenta no meio aquoso de diversas formas físico-químicas, 
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 denominadas especiações químicas. É importante compreender que as 
especiações químicas de um elemento metálico influenciam nas 
propriedades, disponibilidade biológica e toxicidade do metal (BUENO e 
CARVALHO, 2007). 
De acordo com a literatura já apresentada neste trabalho, os 
efluentes gerados na extração e produção de petróleo podem conter 
concentrações significativas de cádmio, cromo, cobre, chumbo, níquel e 
zinco. A Tabela 2 apresenta algumas propriedades físicas e químicas dos 
íons metálicos estudados neste trabalho. Algumas características e efeitos 
tóxicos desses metais pesados serão apresentados a seguir. 
 
Tabela 2 - Propriedades físicas e químicas dos íons metálicos de interesse. 
 
Propriedade Cu Ni Zn 
Massa molar (g/mol) 63,55 58,69 65,41 
Massa específica (g/cm³) 8,93 8,91 7,14 
Ponto de fusão (°C) 1083 1455 420 
Ponto de ebulição (°C) 2567 2150 907 
Eletronegatividade 1,9 1,9 1,6 
Raio atômico (pm) 128 125 133 
Raio iônico (pm) 72 (Cu2+) 78 (Ni2+) 83 (Zn2+) 
Raio hidratado (pm) 419a 404a 430a 
Fonte: ATKINS e JONES (2010); aNIGHTINGALE (1959).  
 
O tipo e a concentração de metais pesados presentes nas águas 
residuárias da indústria do petróleo dependem, principalmente, da 
natureza geológica do poço a partir do qual o óleo é extraído 
(AHMADUN et al., 2009), mas a concentração é normalmente inferior a 
100 ppm. No entanto, mesmo em pequenas quantidades, a concentração 
presente é tipicamente mais elevada do que aquelas encontradas em águas 




O Cobre, Cu, é o 3º metal mais usado no mundo (WUANA e 
OKIEIMEN, 2011). É amplamente utilizado na indústria elétrica, na 
confecção de utensílios de cozinha, em sistemas de distribuição de água, 




a indústria de pesticidas, mineração, indústria metalúrgica e combustão 
de carvão são algumas das fontes de contaminação por cobre.  
O cobre é um dos sete elementos conhecidos como micronutrientes 
que são essenciais para a nutrição das plantas e animais quando em 
pequenas quantidades (AWUAL et al., 2013). Entretanto, o cobre torna-
se tóxico para a vida aquática em concentrações 10 a 50 vezes maiores 
que o normal. A forma iônica livre Cu2+ é considerada a forma mais tóxica 
de Cu para a vida aquática (BRADL et al., 2005). A ingestão excessiva 
de cobre traz sérios problemas ao organismo, tais como aumento da 
pressão arterial e frequência respiratória, danos nos rins e fígado, 
convulsões, cãibras, vômitos e até mesmo a morte (IHSANULLAH et al., 
2016). Já a deficiência deste elemento no organismo provoca anemia, 
doenças ósseas e cardiovasculares, deterioração mental e do sistema 




O níquel é um importante metal, muito utilizado devido às 
propriedades anticorrosão. Como consequência, efluentes contendo 
níquel são gerados em diversos processos, tais como fabricação de 
baterias, produção de ligas, fundição, impressão, galvanoplastia e 
refinarias de prata (COMAN, ROBOTIN e ILEA, 2013; IHSANULLAH 
et al., 2016). 
O níquel é um elemento que ocorre no ambiente apenas em níveis 
muito baixos e é um nutriente essencial para plantas e animais. Os 
sintomas de sua ausência nas plantas incluem diminuição no crescimento 
e envelhecimento prematuro. Nos seres humanos, a inalação de níquel 
pode ocasionar problemas respiratórios agudos, mas o efeito mais comum 
relatado ao níquel é a dermatite de contato e seu potencial carcinogênico 




O zinco é o quarto metal em consumo anual no mundo, atrás 
apenas de ferro, alumínio e cobre. É amplamente utilizado na indústria 
automobilística, na produção de revestimentos para proteção de ferro e 
aço, em cosméticos, antissépticos, tintas, vernizes, borracha e linóleo. O 
zinco também é necessário na fabricação de vidro e equipamentos 
elétricos. Na agricultura, é um importante fertilizante e inseticida 
(BRADL et al., 2005; CRISTIAN et al., 2015). 
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 O zinco é um elemento essencial para a nutrição de plantas e 
animais. Nos seres humanos, a falta de zinco é resultado de uma ingestão 
diária precária e pode trazer consequências principalmente durante os 
períodos de crescimento, gravidez e lactação. Os sintomas clínicos da 
deficiência do metal no organismo incluem dermatites, anemia, má 
cicatrização e disfunções neuropsicológicas (BRADL et al., 2005).  
O zinco também pode ser tóxico, quando em grandes quantidades, 
para os ecossistemas aquáticos e saúde humana, e também se acumula 
dentro de organismos vivos, conforme afirma Megateli, Semsari e 
Couderchet (2009). A acumulação de zinco em plantas provoca alterações 
fisiológicas e bioquímicas e pessoas que consomem mais de 4-8 g de 
zinco podem ter problemas como dores de estômago, irritações da pele, 




Precipitação química e filtração, oxidação/redução química, 
tratamento eletroquímico, evaporação, troca iônica, osmose reversa, 
adsorção e tecnologia de membrana são alguns dos procedimentos mais 
comuns utilizados para remoção de íons metálicos de águas residuárias 
industriais (KUMAR, KING e PRASAD, 2006; FREITAS et al., 2008; 
LIU et al., 2009). Dentre elas, a adsorção se destaca por oferecer diversas 
vantagens operacionais, especialmente quando as concentrações dos íons 
metálicos são menores que 100 mg/L (JOHNSON et al., 2008; 
MONTAZER-RAHMATI et al., 2011). 
Segundo Volesky e Naja (2009), a adsorção refere-se à capacidade 
de certos materiais de retenção de moléculas (gás, íons metálicos, 
moléculas orgânicas, etc.) na sua superfície de forma mais ou menos 
reversível. Adsorvente é qualquer material sólido que ofereça sítios 
ligantes. Solos, precipitados químicos, macromoléculas, madeira, ossos, 
alumina ativada ou carvão ativado são exemplos de materiais que podem 
atuar como um adsorvente. Por adsorbato entende-se qualquer espécie a 
ser concentrada que possa ter alguma atração com a superfície do 
adsorvente (HENDRICKS, 2005). 
O termo sorção, largamente usado na engenharia química, inclui 
os fenômenos de adsorção e de absorção, que são diferentes entre si. 
Weber (1972) classifica a absorção como “o processo em que a molécula 
ou átomo de uma fase interpenetra quase uniformemente entre aquelas 
moléculas ou átomos de uma outra fase para formar uma solução”, 
enquanto que a adsorção seria “a acumulação ou concentração interfase 




A adsorção é uma técnica bastante efetiva no tratamento de águas 
residuárias, sendo largamente usada na remoção de cor, odor e sabor no 
tratamento e purificação de águas, óleos, efluente de processos, dentre 
outros. Ruthven (1984) afirma que os processos de separação por 
adsorção possuem um generalizado uso industrial, particularmente nas 
refinarias de petróleo e na indústria petroquímica, sendo os princípios 
físicos e químicos em que se baseiam razoavelmente bem compreendidos. 
De acordo com Volesky e Naja (2009), a capacidade de adsorção 
de um sólido depende: 
a) da área superficial específica do material: adsorventes naturais, 
como argilas e sílica, possuem áreas superficiais variando de 40 
a 800 m2/g. Adsorventes industriais, como carvão ativado, 
podem ter áreas superficiais maiores, entre 600 e 1200 m2/g, por 
possuírem elevada porosidade; 
b) a natureza da ligação adsorbato-adsorvente, ou seja, a energia de 
interação entre os sítios de adsorção e as espécies que estão em 
contato com a superfície do adsorvente; 
c) o tempo de contato entre o sólido e os solutos. No equilíbrio, há 
uma troca dinâmica entre as espécies na fase sólida e aquelas que 
permanecem na fase líquida/gasosa. Existem diversas teorias que 
possibilitam modelar a relação existente entre o número de 
espécies sorvidas e em solução no equilíbrio. 
 
Além dos itens acima listados, a escolha do adsorvente deve levar 
em consideração a eficácia na remoção do composto desejado, a 
facilidade de obtenção do material e o seu custo. Em geral, adsorventes 
comerciais com alto potencial de adsorção possuem preço elevado, o que 
dificulta a aplicação em tratamentos de efluentes em larga escala. A 
necessidade de obtenção de novos materiais de baixo custo e elevada 
capacidade de remoção de poluentes fez com que muitos cientistas 
direcionassem suas pesquisas para a obtenção de adsorventes alternativos, 




Biossorção, segundo Chojnacka (2010), é um processo de 
concentração do sorbato e o prefixo “bio” significa que o sorvente é de 
origem biológica (biomassa morta). Romera et al. (2007) afirmam que a 
biossorção é uma tecnologia inovadora que pode ser uma alternativa aos 
métodos tradicionais de tratamento de águas. É classificado como um tipo 
de sorção e indica um número de processos independentes, tais como 
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 fisissorção, troca iônica, quimissorção e microprecipitação (ROBALDS, 
NAJA e KLAVINS, 2016). A Figura 1 ilustra essa classificação dos 
mecanismos de sorção de metais através de um diagrama esquemático. 
Quando comparados aos métodos convencionais de tratamento, a 
biossorção apresenta algumas vantagens, tais como baixo custo, alta 
eficiência, minimização de lamas químicas e biológicas, regeneração do 
biossorvente e possibilidade de recuperação dos metais. Como 
desvantagens podem ser listadas a saturação precoce do material e a 
dessorção de metal é necessária antes da nova utilização (DAS, VIMALA 
e KARTHIKA, 2008). 
 




Fonte: adaptado de ROBALDS, NAJA e KLAVINS (2016). 
 
A biossorção de íons metálicos por vários materiais biológicos tem 
sido estudada extensivamente ao longo dos últimos anos devido ao seu 
potencial para o tratamento de águas residuárias. De acordo com Wang e 
Chen (2006), a investigação na área foca em três pontos principais: (1) 
procura e seleção de materiais que apresentem uma elevada 
disponibilidade e fácil obtenção a baixo custo; (2) identificação do 
mecanismo envolvido na biossorção e compreensão das interações 
biomassa-metal e; (3) realização de experiências em escala real. A Tabela 
3 apresenta um levantamento bibliográfico de pesquisas desenvolvidas na 
última década com aplicação de diferentes tipos de biomassa morta para 
a remoção dos metais pesados estudados neste trabalho. A tabela mostra 
a ampla variedade de materiais de origem biológica que foram utilizados 
em estudos de remoção de metais na última década, que enfatiza a procura 










Os biossorventes de baixo custo são materiais coletados 
diretamente do ambiente, tais como algas, ou resíduos e subprodutos da 
indústria, como leveduras de processos de fermentação (WANG e CHEN, 
2006).  
Os materiais biológicos empregados como biossorventes para a 
remoção de íons metálicos são ricos em ligantes orgânicos (grupos 
funcionais), como grupos hidroxilo, carboxílico, sulfato, fosfato e amina, 
que desempenham um papel dominante na remoção de diferentes metais 
de transição. Cada um destes grupos pode contribuir para a biossorção de 
um dado metal, dependendo das condições operacionais. 
De acordo com Das, Vimala e Karthika (2008), os principais 
fatores que afetam os processos de biossorção são a concentração inicial 
dos íons metálicos, a temperatura, o pH e a concentração da biomassa em 
solução. Aksu, Sag e Kutsal (1992) relatam que a temperatura não 
influencia os processos de biossorção na faixa entre 20 °C e 35 °C. Já o 
pH apresenta-se como o parâmetro mais importante nos processos de 
biossorção pois afeta a química dos metais em solução, a atividade dos 
grupos funcionais presentes na parede celular da biomassa e a competição 
dos prótons com os íons metálicos. Segundo Chojnacka (2010), o pH 
determina a protonação ou desprotonação dos sítios de ligação e, portanto, 
influencia a disponibilidade do sítio para o sorbato. A diminuição do pH 
possibilita a liberação dos íons metálicos que estão ligados nos sítios 
ativos e essa propriedade pode ser usada na recuperação dos cátions 
metálicos e regeneração do biossorvente. 
 
2.4.1.1 Algas marinhas 
 
As algas são facilmente encontradas na natureza, seja em habitats 
aquáticos, água doce, água salgada ou em solo úmido. O termo alga 
refere-se a um grande e variado conjunto de organismos que contém 
clorofila e realiza fotossíntese aeróbica (DAVIS, VOLESKY e MUCCI, 
2003). 
Diversas características são usadas para classificar as algas, 

























































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































De acordo com Davis, Volesky e Mucci (2003), como todos os 
tipos de alga contêm a clorofila do tipo a, a presença de fitopigmentos 
diferentes divide as espécies de algas em diferentes grupos: as 
Chorophyta (algas verdes), as Euglenophyta (também considerado como 
protozoários), as Chrysophyta (alga marrom-dourada, diatomáceas), as 
Phaeophyta (algas marrons), as Pyrrophyta (dinoflagelados) e as 
Rhodophyta (algas vermelhas) (WANG e CHEN, 2009).  
Segundo  Naja et al. (2009), as algas vêm sendo apresentadas como 
um dos tipos de adsorventes mais promissores em virtude da sua 
macroestrutura rígida e elevada capacidade de sorção, bem como a 
abundância imediata da biomassa em muitas partes dos oceanos. 
A biossorção nas algas é atribuída às propriedades da parede 
celular, onde tanto a atração eletrostática como a complexação ocorrem. 
Dentre os grupos anteriormente citados, apenas a Chorophyta (algas 
verdes), Phaeophyta (algas marrons) e Rhodophyta (algas vermelhas) 
apresentam estrutura celular adequada para um bom desempenho como 
biossorvente de metais pesados. A parede celular das algas marrons 
(Phaeophyta) geralmente contem três componentes: celulose, a estrutura 
suporte; alginatos, um polímero constituído por ácidos manurônico e 
gulurônico, e seus correspondentes sais de sódio, potássio, cálcio e 
magnésio; e polissacarídeos sulfatados (matriz fucoidan) (WANG e 
CHEN, 2009). Consequentemente, grupos carboxílicos e sulfônicos são 
os grupos ativos predominantes neste tipo de alga (ROMERA et al., 
2007). Algas vermelhas (Rhodophyta) também contêm celulose, mas a 
sua relação com a biossorção está na presença de polissacarídeos 
sulfatados feitos de galactanos (agar e carragenina). Algas verdes 
(Chlorophyta) são constituídas, principalmente, por celulose e uma alta 
porcentagem da parede celular é formada de proteínas ligadas a 
polissacarídeos para formar glicoproteínas (ROMERA et al., 2006). 
Segundo Volesky (2001), as algas marrons são amplamente 
estudadas como biomassa em processos de remoção de metais pesados 
por possuírem, em sua parede celular, grupos funcionais que atuam como 
trocadores catiônicos, onde cátions como Ca2+, Mg2+, K+ e Na+ são 
substituídos pelos íons de metais pesados. No entanto, o papel efetivo que 
qualquer um dos grupos funcionais desempenha na ligação das espécies 
metálicas depende de fatores, tais como o número de sítios disponíveis no 
material biossorvente, a sua acessibilidade e estado químico 
(disponibilidade) e a afinidade entre o sítio e o metal (força de ligação) 
(NAJA et al., 2009).  
Dentre os grupos funcionais presentes na estrutura celular das algas 
marinhas responsáveis pela ligação com os íons metálicos, destacam-se 
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 os grupos carboxílicos, representados, principalmente, por alginatos 
(Figura 2a), e os grupos sulfônicos, representados por fucoidans (Figura 
2b). 
 
Figura 2 – Estrutura dos grupos: (a) alginato, onde (M) representa os ácidos 






Fonte: NAJA et al. (2009). 
 
De acordo com Naja et al. (2009), os alginatos são os 
polissacarídeos extracelulares mais abundantes nas algas marrons que, de 
acordo com Bhatnagar et al. (2012a), podem constituir até 40 % da sua 
massa seca e oferecem grupos carboxílicos (-COOH) para as ligações 




gulurônicos ligados em ordem não regular ao longo de uma cadeia. As 
constantes de dissociação (pKa) determinadas para os ácidos manurônicos 
e gulurônicos foram de 3,38 e 3,65, respectivamente (HAUG, 1961). 
O segundo grupo funcional ácido mais abundante nas algas 
marrons são os grupos sulfônicos dos fucoidans, que são polissacarídeos 
com éster de sulfato e podem representar até 30 % dos grupos funcionais 
disponíveis. Entretanto, o teor de grupos sulfônicos ou carboxílicos varia 
muito entre as variedades de algas e depende das condições ambientais de 
crescimento e estação do ano (NAJA et al., 2009). 
Segundo Davis, Volesky e Mucci (2003), os grupos sulfônicos 
tipicamente desempenham um papel significativo a pHs ácidos. Grupos 
hidroxilo também estão presentes nas algas, que só se tornam carregados 
negativamente a um pH > 10, desempenhando, assim, um papel 
secundário na ligação dos metais a pH mais baixos (HAUG, 1961). 
Com relação às espécies de macroalgas marinhas vermelhas e 
verdes, o seu potencial trocador catiônico não foi suficiente estudado até 
o momento. Agregar valor tecnológico ao material pode aumentar o valor 
agregado das algas, tornando sua produção economicamente mais 
vantajosa. A capacidade de troca catiônica das algas vermelhas é 
principalmente atribuída à presença de polissacarídeos sulfatados (HE e 
CHEN, 2014; ANASTOPOULOS e KYZAS, 2015). 
As algas vermelhas são bem conhecidas pelos seus compostos 
gelificantes, como o ágar e a carragenina. O ágar (Figura 3) é extraído das 
algas vermelhas, sendo os gêneros Gelidium e Gracilaria os mais 
explorados para a extração de ágar.  
 
Figura 3 – Estrutura do ágar e sua heterogeneidade funcional. 
 
 
Fonte: RIOUX e TURGEON (2015). 
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 A quantidade de ágar presente na célula das algas vermelhas varia 
com a estação do ano, espécie e condições de crescimento, podendo estar 
entre 20 e 30 % para as algas Gelidium e entre 15 e 20 % para as algas 
Gracilaria (SANTELICES e DOTY, 1989; FREILE-PELEGRÍN, 
ROBLEDO e GARCÍA-REINA, 1995). É constituído por ésteres de 
sulfato de cálcio, magnésio, potássio e sódio de unidades d- e l-galactose, 
ligados alternadamente por unidades de a-(1,3)-d-galactose e b-(1,4)-l-
galactose (STANLEY, 2006).  
O ágar pode ser dividido em dois subgrupos: agarose e 
agaropectina. A agarose é constituída de um polissacarídeo neutro e linear 
e a agaropectina é um polímero ácido contendo grupos sulfato, metil e 
piruvato (RIOUX e TURGEON, 2015). 
As carrageninas (Figura 4) também são extraídas de algas 
vermelhas da classe Rhodophyceae e representam entre 30 e 80% dos 
constituintes da parede celular dessas algas (WHISTLER e BEMILLER, 
1997). Estas concentrações também são influenciadas pela estação, 
espécies e condições de crescimento das algas.  
 













Além disso, dependendo da espécie utilizada, as carrageninas não 
têm a mesma estrutura. A carragenina é constituída por ésteres de sulfato 
de amônio, cálcio, magnésio, potássio e sódio de d-galactose e unidades 
de (3,6)-anidro-d-galactose ligadas por a-(1,3) e b-(1,4) (WHISTLER e 
BEMILLER, 1997). As estruturas principais da carragenina estão na 
forma de kappa (κ), iota (ι) e lambda (λ). As carrageninas se diferem pelo 
número de grupos sulfato e anéis de (3,6)-anidro-d-galactose, e estas 
variações estruturais influenciam as propriedades de hidratação, 
resistência, textura e temperatura de formação de gel (RIOUX e 
TURGEON, 2015). 
As Tabelas 4, 5 e 6 apresentam as capacidades de remoção dos 
metais cobre, níquel e zinco para diferentes tipos de algas marrons, 
vermelhas e verdes, respectivamente. 
 
2.4.2 Troca iônica 
 
A ligação de íons metálicos à superfície do biossorvente foi, por 
muito tempo, atribuída a um diferente número de mecanismos, tais como 
complexação, adsorção, troca iônica ou precipitação (KRATOCHVIL e 
VOLESKY, 1998). Entretanto, hoje o mecanismo de troca iônica é 
considerado predominante no processo de biossorção de íons metálicos 
por algas marinhas. 
A troca iônica é um processo em que íons presentes em solução 
são trocados por íons que estão eletrostaticamente ligados aos grupos 
funcionais contidos dentro de uma matriz sólida, em uma reação 
estequiométrica e reversível  (INGLEZAKIS e ZORPAS, 2012; NASEF 
e UJANG, 2012). Durante o processo, alguns cátions metálicos leves, tais 
como Na+, K+, Mg2+ e Ca2+, que estão naturalmente ligados aos grupos 
funcionais localizados na parede celular da alga, são trocados com cátions 
metálicos presentes na solução aquosa (MICHALAK, CHOJNACKA e 
WITEK-KROWIAK, 2013). A Figura 5 apresenta um exemplo de 
mecanismo de troca iônica entre os íons monovalentes ligados aos grupos 
funcionais e íons divalentes presentes em solução. 
 
Figura 5 – Troca iônica entre íons metálicos divalentes e íons Na+ ligados a um 
grupo fosfato. 
 
































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































 De acordo com Nasef e Ujang (2012), os trocadores catiônicos 
estão disponíveis em diferentes formas e estruturas e são classificados de 
acordo com a origem (natural ou sintético), morfologia (resinas ou 
membranas), grupo funcional imobilizado (catiônica ou aniônica) e 
funções químicas (troca iônica ou quelante). Com relação aos grupos 
funcionais imobilizados, os trocadores catiônicos e aniônicos podem 
ainda ser classificados em fortemente ácidos, fortemente básicos, 
fracamente ácidos e fracamente básicos. A Tabela 7 apresenta um resumo 
dos grupos funcionais mais comuns em trocadores iônicos e os 
respectivos valores do logaritmo do inverso da constante de dissociação, 
pK. 
 
Tabela 7 - Grupos funcionais mais comuns de materiais de troca iônica e os 
valores de pK. 
Trocadores aniônicos  Trocadores catiônicos 
Grupo iônico fixado pK  Grupo iônico fixado pK 
≡ 𝑁+ 1 – 2  −𝑆𝑂3𝐻 1 – 2 
= 𝑁 4 – 6  −𝑃𝑂3𝐻2 2 – 5 
= 𝑁𝐻 6 – 8  −𝐶𝑂𝑂𝐻 4 – 6 
−𝑁𝐻2 8 – 10  −𝑂𝐻 9 – 10 
Fonte: NASEF e UJANG (2012). 
 
A capacidade de troca iônica é definida como a quantidade de íons 
que podem ser sorvidos em uma quantidade específica de material. Este 
valor é geralmente expresso em miliequivalentes por grama (mEq/g) ou 
miliequivalentes por mililitro (mEq/mL) com base na massa seca e úmida 
do material de troca iônica, respectivamente (HENDRICKS, 2005). 
As duas principais aplicações da troca iônica em tratamentos de 
águas são a remoção da dureza e a desmineralização. Entretanto, a sua 
aplicação na remoção de íons específicos, tais como metais pesados e 
nitratos, vem se destacando pela sua eficiência. O tipo de material 
trocador iônico, a sua forma física e a configuração do sistema são 
determinados pelo objetivo da separação. 
 
2.4.3 Dessorção e reutilização do biossorvente 
 
Os processos de dessorção são importantes para a recuperação das 
espécies químicas presentes na biomassa, bem como para a regeneração 
da alga para a sua reutilização no processo. Segundo Li et al. (2009), o 






possibilitando a recuperação do sorbato e sorvente. Além disso, recuperar 
o sorvente implica em economia e redução de emissões de resíduos. 
A etapa de dessorção deve permitir concentrar os íons metálicos, 
pelo menos 100 vezes, e obter um biossorvente com características 
próximas das iniciais, isto é, com pequena quantidade de metal ligado e 
inexistência de danos ou alterações da sua estrutura (VILAR, 2006). 
O processo de dessorção é similar ao processo de troca iônica, onde 
os metais que estão ligados à biomassa são trocados por moléculas/íons 
presentes em uma solução eluente específica, que pode variar de acordo 
com a natureza dos compostos a serem removidos/recuperados. Íons 
metálicos, como Cd2+, Cu2+, Zn2+, Ni2+, Mn2+, que são sorvidos a pH > 5, 
podem ser dessorvidos a pH < 2 (WASE e FORSTER, 1997).  
A Tabela 8 apresenta um levantamento de diferentes soluções 
eluentes usadas para a dessorção de íons metálicos Zn2+, Ni2+ e Cu2+ de 
diferentes algas marinhas.  
 
2.4.4 Biossorção de íons metálicos em sistema contínuo 
 
Os recentes estudos envolvendo o fenômeno da biossorção têm 
comprovado que as macroalgas marinhas possuem características 
operacionais muito semelhantes às resinas sintéticas de troca iônica. A 
maioria dos tratamentos de águas com íons metálicos que utilizam resinas 
de troca iônica são feitos em sistema contínuo em colunas de leito fixo. 
Desta forma, para que a tecnologia de remoção de íons metálicos usando 
biossorventes seja competitiva, no âmbito operacional e comercial, é 
necessário avaliar e otimizar uma série de fatores relacionados com as 
características da biomassa e o modo operacional.  
Segundo Kratochvil e Volesky (1998), o desempenho geral das 
colunas de leito fixo está fortemente relacionado com o comprimento e a 
forma da zona de transferência de massa que se desenvolve na coluna 
durante a sorção e a regeneração. Quando os efeitos dispersivos são 
inexistentes ou desprezíveis, a uma temperatura constante, o escoamento 
do fluido é do tipo empistonado, o equilíbrio é favorável e o processo de 



























































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Figura 6 – Evolução da frente de concentração em leito fixo em condições 
ideais. 
 
Fonte: Adaptado de VILAR (2006). 
 
Em casos reais, entretanto, o processo de saturação da coluna se 
desenvolve como uma onda de concentração com frente dispersiva, que 
define uma zona de transferência de massa em forma de S, como 
apresentado na Figura 7. Este comportamento ocorre devido a diversos 
tipos de interferências, tais como os efeitos cinéticos dispersivos (VILAR, 
2006). 
 
Figura 7 – Evolução da frente de concentração em leito fixo em condições reais. 
 
Fonte: adaptado de VILAR (2006). 
65
 Esta curva em formato de S, obtida durante o processo de saturação 
da coluna de leito fixo, é conhecida como curva de ruptura e pode servir 
para avaliar o desempenho do biossorvente no processo de sorção. É 
geralmente expressa em termos da razão entre a concentração em um 
determinado tempo t e a concentração de alimentação da coluna em 
função do tempo ou volume de efluente. Seu formato e comportamento 
dependem da geometria da coluna, das condições operacionais, das 
propriedades de transporte, dos efeitos de calor e da isoterma de equilíbrio 
de sorção (PARK e KNAEBEL, 1992).  
De acordo com Vilar (2006), para um dado tempo t, existem na 
coluna de leito fixo três regiões diferentes: na região próxima da entrada 
da alimentação, o biossorvente está saturado; na região próxima da saída 
da coluna, o biossorvente está fresco e; na região intermediária, a 
concentração apresenta um perfil em forma de S. Esta região é definida 
como a região de transferência de massa (𝐿𝑀𝑇𝑍 – Mass Transfer Zone) e 
é um dos parâmetros frequentemente usados para determinar a altura 
efetiva da coluna de sorção (VIJAYARAGHAVAN et al., 2005; 
AGUAYO-VILLARREAL et al., 2011). O parâmetro pode ser calculado 
pela Equação 1 (VILAR, 2006): 
 





em que 𝐿𝑏 é a altura do leito (cm), 𝑡𝐵𝑝 é o tempo do ponto de ruptura (min 
ou h) e 𝑡𝑠𝑡 é o tempo estequiométrico e corresponde ao tempo em que a 
concentração de saída alcança 50 % do valor da alimentação. 
Tipicamente, o ponto de ruptura é determinado quando a concentração da 
espécie alvo alcança 5 % da concentração de alimentação, enquanto que 
o ponto de exaustão é alcançado quando a concentração efluente é igual 
a 95 % da concentração da alimentação (AGUAYO-VILLARREAL et 
al., 2011). 
Outro parâmetro obtido a partir da curva de ruptura e utilizado para 
caracterizar o desempenho das colunas de leito fixo é o comprimento do 
leito não utilizado (𝑓𝐿𝑈𝐵 - Length of Unused Bed), que corresponde à 
fração da coluna empacotada onde a biossorção não ocorre (CAZON et 













Quanto menor for a 𝐿𝑀𝑇𝑍, maior é o grau de utilização da coluna, 
o que corresponde a um menor 𝑓𝐿𝑈𝐵. 
Segundo Nasef e Ujang (2012), em geral, a troca iônica em colunas 
de leito fixo é realizada em operações cíclicas. Cada ciclo é dividido em 
três fases principais: (1) saturação, (2) eluição e (3) regeneração, 
detalhadas a seguir: 
 
a) saturação: a solução contendo os íons metálicos passa lentamente 
através da coluna. Os íons metálicos se ligam à biomassa e os 
íons inicialmente presentes na superfície da alga são liberados 
para a solução; 
b) eluição: os íons metálicos aderidos são subsequentemente 
retirados da biomassa, com um pequeno volume de eluente. Os 
íons presentes na solução eluente substituem os íons metálicos 
removidos. 
c) regeneração: durante a regeneração, os íons sorvidos na etapa de 
eluição são removidos e substituídos por íons mais adequados 
para um novo ciclo de saturação. É importante mencionar que a 
otimização de um processo de troca iônica requer uma utilização 
eficiente do leito por meio da seleção de um material que possua 
uma elevada seletividade para com os íons de interesse, bem 
como a escolha de um regenerante eficiente. 
 
A capacidade útil de operação do sistema é frequentemente medida 
em volumes de leito (BV), que é a razão entre o volume de líquido tratado 
por volume de biomassa trocadora catiônica molhada, calculada pela 










sendo 𝜀 a porosidade do leito, 𝜏 o tempo de residência e t o tempo de 
coleta da amostra. 
 
A vazão de operação também pode ser expressa em medidas de 













com o 𝜏 expresso em horas. 
 
2.5 MODELAGEM MATEMÁTICA EM SISTEMA BATELADA 
 
Como já mencionado, a biossorção é um processo que envolve uma 
fase sólida (biomassa) e uma fase líquida (em geral aquosa) que contém 
uma ou mais espécies dissolvidas (que neste trabalho são os íons 
metálicos). Devido à elevada afinidade da biomassa para os íons 
metálicos, estes são atraídos e ligados através de diferentes mecanismos. 
Este processo ocorre até que o equilíbrio é estabelecido entre a 
concentração do metal sorvido e a concentração do metal na solução. O 
grau de afinidade do sorvente para o sorbato determina a sua distribuição 
entres as fases sólida e líquida, à temperatura constante e em determinadas 
condições de pH e força iônica (NAJA et al., 2009).  
A eficiência do biossorvente para a remoção de metais pode ser 
determinada de acordo com a quantidade de íon que a biomassa pode 
atrair e reter em sua superfície. Para isso, costuma-se determinar a 
capacidade de remoção de metal pelo biossorvente como a quantidade de 
íons ligados por unidade de fase sólida e pode ser calculado com base no 
balanço da conservação da massa no reator fechado (Equação 5): 
 
𝑞 =  
𝑉
𝑊
(𝐶𝑏0,𝑖 − 𝐶𝑏,𝑖) (5) 
 
onde 𝑉, 𝑊, 𝐶𝑏0,𝑖, 𝐶𝑏,𝑖 e 𝑞 são, respectivamente, o volume da solução (L), 
a massa de biossorvente (g), a concentração inicial de metal i na fase 
líquida (mEq/L), a concentração de metal i na fase líquida em um tempo 
𝑡 (mEq/L) e a concentração de metal i na fase sólida em um tempo 𝑡 
(mEq/g). 
As isotermas de sorção são curvas de equilíbrio de fase onde é 
possível identificar a quantidade de soluto sorvido ou dessorvido por um 
sólido no equilíbrio a uma temperatura constante (SEADER, HENLEY e 
ROPER, 2011).  
Existem diferentes modelos de equilíbrio que foram desenvolvidos 
para descrever os fenômenos que ocorrem na interface sólido/líquido 






sorção são os de Langmuir (LANGMUIR, 1918), Freundlich 
(FREUNDLICH, 1906) e Brunauer, Emmett e Teller (B.E.T.) 
(BRUNAUER, EMMETT e TELLER, 1938). Esses modelos são 
representações matemáticas que permitem descrever a relação entre as 
concentrações de equilíbrio na fase sólida e na fase líquida obtidas 
experimentalmente. O fato do modelo se ajustar aos pontos experimentais 
não dá uma indicação segura sobre o mecanismo da biossorção, mas nos 
fornecem informações úteis para scale-up da tecnologia.  
Neste trabalho foi utilizado apenas o modelo de equilíbrio de 
Langmuir multicomponente, que será apresentado na seção a seguir. 
 
2.5.1 Modelo de Equilíbrio Discreto 
 
O modelo de Langmuir, originalmente desenvolvido para 
representar a quimissorção em um conjunto distinto de sítios sortivos, 
considera as seguintes hipóteses (RUTHVEN, 1984): a) as moléculas na 
fase gasosa são sorvidas por um número fixo de sítios de localização bem 
definida na fase sólida; b) qualquer sítio pode sorver apenas uma molécula 
de sorbato; c) todos os sítios são energeticamente equivalentes; e d) não 
há interação entre as moléculas sorvidas e os sítios vizinhos. 
Embora as hipóteses consideradas no desenvolvimento do modelo 
não se encontrem na maior parte dos sistemas de sorção em fase líquida, 
este modelo é bastante útil na descrição dos dados de equilíbrio, sendo a 
relação matemática capaz de correlacionar os pontos experimentais. 
Na modelagem matemática do fenômeno, a equação de Langmuir 
considera que o íon metálico, M, se liga a um sítio livre, L, de acordo com 




↔  𝐿𝑀(𝑠) (6) 
 
Esta equação descreve o equilíbrio entre as espécies livres e a 
espécie sorvida. A constante de equilíbrio 𝐾𝐿, que é a razão entre as 







onde 𝑞𝑚𝑎𝑥 é quantidade máxima de íons metálicos sorvidos por unidade 
de massa de sorvente (mEq/g), 𝑞∗ é a quantidade de íons metálicos sorvida 
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 por unidade de massa de sorvente no equilíbrio (mEq/g) e 𝐶∗ é a 
concentração de equilíbrio do metal na solução (mEq/g). 
A Equação 6 pode ser rearranjada para 𝑞∗, obtendo-se a equação 








A equação de Langmuir pode ser ampliada a fim de se descrever 
um sistema de adsorção multicomponente (CHONG e VOLESKY, 1995; 
FIGUEIRA et al., 2000b). O modelo de equilíbrio aplicado neste trabalho 
foi desenvolvido com base no modelo de equilíbrio discreto proposto por 
Vilar, Botelho e Boaventura (2008b), onde a seguinte reação é 






Esta equação descreve o equilíbrio entre as espécies livres i e as 
espécies i sorvidas. A constante de equilíbrio para cada metal, 𝐾𝑖, é 












∗ é a concentração da espécie i na fase sólida (mEq/g) em equilíbrio 
com 𝐶𝑖
∗, 𝑛 é o número de componentes e 𝐾𝑖 é a constante de equilíbrio 
para a espécie i (coeficiente de afinidade entre os grupos funcionais de 
troca iônica e as espécies i ) (L/mEq).  



















Neste estudo, verificou-se que o mecanismo de ligação dos metais 
pesados aos sítios ativos é atribuído a troca iônica entre os metais 
presentes nos efluentes sintéticos e os metais leves presentes nos sítios 
ativos do sorvente, assumindo que o total de sítios ativos disponíveis 
(𝑞𝑚𝑎𝑥) corresponde à soma dos grupos carboxílicos e sulfônicos que, 
segundo Davis, Volesky e Mucci (2003) e Vilar et al. (2012), são 
responsáveis pela biossorção a pH < 7,0. Sendo assim, o modelo de 
Langmuir multicomponente é apenas uma equação matemática simples 
capaz de descrever os dados de equilíbrio de sorção. 
Os valores de 𝐾𝑖 foram determinados por regressão não linear 
usando o método de iteração Generalized Reduced Gradient (GRG) não 
linear, do software Excel®. A constante 𝐾𝑖 não é considerada uma 
constante de sorção verdadeira, mas sim um parâmetro simples de ajuste. 
O parâmetro é, no entanto, muito útil como uma medida de afinidade de 
biossorção ou eficiência de diferentes biomassas. Um valor elevado de 𝐾𝑖 
é resultado de uma acentuada inclinação inicial da isoterma de sorção e 
indica que o metal possui alta afinidade com o biossorvente 
(KRATOCHVIL e VOLESKY, 1998). Desta forma, biossorventes com o 
maior valor possível de 𝐾𝑖 são mais desejáveis.  
 
2.5.2 Modelo LDF 
 
Para uma descrição quantitativa da dinâmica do processo de 
biossorção, um modelo de transferência de massa foi desenvolvido 
considerando as seguintes hipóteses (VILAR et al., 2012): 
a) todos os sítios ligantes da parede celular estão prontamente 
disponíveis para a sorção do metal; 
b) o efeito da difusão externa no filme é insignificante na taxa de 
biossorção, quando se usa a agitação adequada; 
c) a taxa de sorção é controlada pela força motriz linear (LDF – 
Linear Driving Force) dentro da partícula; 
d) o processo de biossorção é isotérmico e a quantidade do metal 
ligado está em equilíbrio com a concentração de metal na fase 
aquosa, tal como formulado no modelo de equilíbrio (Equação 
11); 
e) as partículas das algas são consideradas placas planas finas de 
dimensão uniforme. Portanto, a taxa de sorção global é 
controlada por difusão intrapartícula na direção normal à 
superfície das partículas. 
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= 0 (13) 
 
onde 〈𝑞𝑖〉 é a concentração média de metal i na fase sólida (mEq/g). 
 
Considerando a concentração média de espécies metálicas no 
interior da partícula em vez de um perfil de concentração (Figura 8), tal 
como no modelo descrito acima, obtêm-se a Equação 14 (GLUECKAUF 





∗ − 〈𝑞𝑖〉] (14) 
 
E considerando um perfil parabólico dentro da partícula, conforme Figura 










onde 𝑘𝑝,𝑖, 𝑎𝑝, 𝐷ℎ,𝑖, 𝐿𝑝 e 𝜏𝑑,𝑖 são, respectivamente, o coeficiente de 
transferência de massa para difusão intrapartícula das espécies i (cm/s), a 
área específica da partícula (1/cm), a difusividade homogênea do metal i 
no biossorvente (cm2/s), a metade da espessura da partícula de biomassa 









Figura 8 – Perfil de concentrações na solução e na partícula. 
 
Fonte: adaptado de VILAR (2006). 
 
Introduzindo as variáveis e parâmetros adimensionais, obtém-se 





















onde 𝑦𝑏,𝑖, 〈𝑦𝑖〉, 𝑦𝑖
∗ e 𝜉𝑖 são, respectivamente, a concentração adimensional 
na fase fluida da espécie i, a concentração adimensional média da espécie 
i na fase sólida, a concentração adimensional da espécie i na fase sólida 
em equilíbrio com 𝑦𝑏,𝑖 e o fator de capacidade do sorvente. As variáveis 
𝑍 e 𝐿 são, respectivamente, a coordenada axial e a espessura da partícula 
de biomassa. 
 
Substituindo as variáveis adimensionais nas Equações 11, 13, 14 e 









1 + ∑ 𝐾𝑖𝐶𝑏𝑖𝑦𝑏,𝑖
𝑛
𝑖=1
+ 1)𝑦𝑏,𝑖 = 1 (20) 
 
A condição inicial para a Equação 20 é: 
 
𝑡 = 0:     𝑦𝑏,𝑖 =  1;    〈𝑦𝑖〉 = 0       (21) 
 
A Equação 17, juntamente com a condição inicial, foi resolvida em 
MATlab 2013a usando a função interna ODE45. O parâmetro 𝑘𝑝,𝑖𝑎𝑝 foi 
estimado pela função interna FMINCON, que é uma função usada em 
otimização não-linear. O grau de ajuste dos dados experimentais e 
simulados foi estimado pela soma dos quadrados dos resíduos (S𝑅
2), dado 
pela Equação 22: 
 
S𝑅












𝑐𝑎𝑙, 𝑚 e 𝑝 são, respectivamente, o número total de 
observações, o número de variáveis experimentais, o número de variáveis 
simuladas, o número de observações e o número de parâmetros ajustados. 
 
2.6 MODELAGEM MATEMÁTICA EM SISTEMA CONTÍNUO 
 
Com o intuito de predizer a curva de ruptura do processo de 
remoção dos íons metálicos do efluente, foi desenvolvido um modelo de 
transferência de massa considerando as seguintes hipóteses: 
a) o sistema é isotérmico; 
b) as variações de pressão são desprezíveis ao longo da coluna; 
c) a resistência à transferência de massa no filme hidrodinâmico é 
desprezível;  
d) a resistência interna à transferência de massa na partícula é 
descrita pelo modelo de LDF (Equações 14 e 15); 
e) o equilíbrio é descrito pelo modelo de equilíbrio discreto 
(Equação 11); 
f) as partículas são unidimensionais na forma de placas planas.  
 
Considerando as hipóteses anteriores, o balanço de conservação de 





















onde 𝐷𝑎𝑧 é o coeficiente de dispersão axial (cm2/s), 𝑢𝑖 é a velocidade 
intersticial do fluido (cm/s), 𝑧 é a posição axial na coluna e 𝜀 é a 
porosidade do leito, calculada pela Equação 24: 
 
𝜀 = 1 − (
𝑊
𝑓𝑉𝑏𝜌𝑝
)  (24) 
 
em que 𝜌𝑝, 𝑓 e  𝑉𝑏 são, respectivamente, a massa específica da partícula 
(g/L, base seca), o fator de inchamento (volume ocupado pela biomassa 
seca dividido pelo volume ocupado pela biomassa úmida) e o volume do 







onde 𝐷𝑐 é o diâmetro da coluna (cm). 
O número de Peclet baseado na altura do leito (VILAR et al., 2008) 







sendo 𝐷𝑝 o diâmetro da partícula e 𝐿𝑏 a altura do leito. 
Introduzindo novas variáveis e parâmetros adimensionais, tem-se 




























em que 𝜃 é o tempo adimensional, 𝜏 é o tempo de residência (s), 𝑥 é a 
coordenada axial adimensional, 𝑃𝑒 é o número de Peclet, 𝑁𝑑,𝑖 
corresponde ao número de unidades de transferência de massa para 
difusão intrapartícula da espécie i e 𝐶𝐸,𝑖 é a concentração de alimentação 
das espécies i (mEq/L). 














∗ − 〈𝑦𝑖〉] (33) 
 
O fator de capacidade do sorvente é obtido pela Equação 34: 
 
𝜉𝑖 =







As condições iniciais e de contorno podem ser escritas por: 
 
𝜃 = 0      𝑦𝑏,𝑖 = 0;     〈𝑦𝑖〉 = 0 (35) 





+ 𝑦𝑏,𝑖 = 1 
(36) 






A Equação 33, juntamente com as condições de contorno 36 e 37, 
foi discretizada pelo método dos volumes finitos utilizando a função de 
interpolação WUDS (Weight Upstream Differencing Scheme). Uma 
malha computacional unidimensional estruturada e uma formulação 






lineares foi utilizada o TDMA (Tridiagonal Matrix Algorithm) e o 
algoritmo computacional foi implementado em MATlab 2013a. 
 
2.7 QUANTIFICAÇÃO DOS GRUPOS FUNCIONAIS  
 
A técnica da titulação potenciométrica, quando aplicada aos 
materiais biológicos, pode ajudar a: (1) estimar as capacidades de troca 
catiônica dos diferentes tipos de materiais orgânicos; (2) identificar os 
grupos funcionais ácidos ionizáveis, que poderão desempenhar o papel de 
ligantes na presença de íons metálicos; e (3) descrever a reatividade 
química heterogênea da superfície orgânica (NAJA et al., 2009). Os dados 
obtidos através da titulação potenciométrica permitem a determinação 
qualitativa e quantitativa da natureza e do número de sítios ativos 
presentes na superfície da alga.  
Para quantificação dos grupos funcionais, foi utilizado um modelo 
descrito por Vilar (2006) e Vilar et al. (2009a). Considerando a superfície 
das algas marinhas como polifuncionais, cada sítio ativo, i, de uma dada 








↔ 𝐿𝑖𝐻(𝑠) (38) 
 
Esta reação é caracterizada pela constante de equilíbrio intrínseca 
do próton para os sítios ativos i, 𝐾𝑖,𝐻
𝑖𝑛𝑡 (L/mol). Considerando que os 
coeficientes de atividade na fase sólida são iguais 𝑓𝐿𝑖 = 𝑓𝐿𝑖𝐻, obtém-se a 








em que (Equação 40):  
 





onde 𝐶𝐿𝑖 é a concentração total do sítio ativo 𝐿𝑖 (mmol/L), 𝐶𝐿𝑖𝐻 é a 
concentração dos sítios ativos protonados (mmol/L), 𝐶𝐻 corresponde à 
concentração de próton na superfície e na solução, 𝐹 é a constante de 
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 Faraday, Ψ𝑠 é o potencial local do grupo funcional no polieletrólito em 
relação ao potencial no interior da solução e exp (−
𝐹Ψ𝑠
𝑅𝑇
) é o fator 
Boltzmann, que expressa a interação coulombiana a que o próton está 
sujeito devido ao campo elétrico. Esta definição é uma aproximação, visto 
que admite que todos os grupos estão sujeitos ao mesmo potencial, Ψ𝑠. 
O grau de protonação, 𝜃𝑖,𝐻, para um grupo do tipo i, pode ser 







Combinando-se a Equação 39 com a Equação 41, é obtida uma 
equação que é matematicamente equivalente à isoterma de Langmuir 









Em um ligante heterogêneo, a equação anterior representa a 
ligação a um tipo específico de grupo e designa-se por isoterma local. 
















Esta equação tem a vantagem de CH ser experimentalmente 
acessível e a desvantagem de Ki,H ser uma constante condicional, 
dependente da força iônica do meio e do pH. Para sorventes heterogêneos, 
com uma distribuição contínua de afinidades, o grau de protonação total, 
𝜃𝑇,𝐻, dado pela integração do grau de protonação dos diferentes grupos 















𝑖𝑛𝑡) é a função de distribuição contínua das constantes de 
afinidade intrínsecas do próton, 𝜃𝑖,𝐻(𝐾𝑖,𝐻
𝑖𝑛𝑡, 𝐶𝐻𝑠) é a isoterma local e 
Δ𝑙𝑜𝑔𝐾𝑖,𝐻
𝑖𝑛𝑡 é o intervalo de 𝑙𝑜𝑔𝐾𝑖,𝐻
𝑖𝑛𝑡 considerado.  
Esta equação pode ser resolvida analiticamente assumindo que a 
isoterma local do próton é dada pela Equação 42 e que a função de 
distribuição contínua das constantes de afinidade aparente é dada por uma 






















O resultado da integração é conhecido como a isoterma de 








onde 𝐾′𝐻 é o valor médio da distribuição de afinidades do próton e 𝑚𝐻 
está relacionado com a largura da distribuição de Sips. O parâmetro 𝑚𝐻 
é uma medida da heterogeneidade global, em que se inclui a 
heterogeneidade química e as repulsões eletrostáticas e pode ter valores 
entre 0 e 1, que representam uma largura infinita e uma largura nula, 
respectivamente. 
A Figura 9 ilustra o efeito da variação de 𝑚𝐻 sobre a distribuição 
de Sips. Quando se aumenta o valor de 𝑚𝐻, a heterogeneidade diminui, 
isto é, os sítios ativos apresentam constantes de afinidade intrínsecas 
muito próximas, o que nos permite identificá-los como um grupo 
homogêneo. À medida que 𝑚𝐻 diminui, a distribuição das constantes de 
afinidade intrínsecas é mais alargada, o que caracteriza o biossorvente 
como um conjunto de grupos heterogêneos. 
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 A medida experimental a que se tem acesso é quantidade de grupos 
desprotonados, 𝑄𝐻, que por sua vez depende do grau de protonação 
através da Equação 48: 
 
𝑄𝐻 = 𝑄𝑇∑ 𝛾𝑗 [1 − (𝜃𝑇,𝐻)𝑗]
𝑗





onde 𝛾𝑗  é a fração da classe de sítios ativos j, 𝑄𝑇 é a quantidade total de 
sítios ativos (mmol/g) e 𝑄𝑚𝑎𝑥,𝑗 é a carga total da classe de sítios ativos j. 
 
Figura 9 – Distribuição de Sips (𝑓) para 𝑚𝐻  = 0,25; 0,5; 0,7 e 1,0, considerando 
𝑙𝑜𝑔𝐾′𝐻 = 0. 
 
Fonte: VILAR (2006). 
 
De acordo com Vilar et al. (2009a), o grau de protonação é 
responsável pela carga de biomassa e, por esta razão, pode ser 
determinado por experimentos de titulação potenciométrica, uma vez que 
a sua curva de titulação apresenta diferentes características, dependendo 
da natureza e quantidade de grupos funcionais presentes na sua superfície. 
Se a distribuição de afinidade exibir mais de um pico, então a carga de 
uma superfície ácida, 𝑄𝐻, é expressa como o somatório ponderado das 
contribuições de carga dos diferentes tipos de sítios.  
Vilar e colabolaradores elaboraram o modelo anteriormente 
descrito para caracterizar os locais de ligação dos três biossorventes por 
eles estudados (algas vermelhas brutas Gelidium e resíduos de algas da 
indústria de extração de ágar na sua forma original ou granulados por 



















experimentais obtidos pela titulação potenciométrica, o que permitiu 
estimar a quantidade máxima de grupos funcionais ácidos e os parâmetros 
de ligação ao próton. 
Nos estudos realizados por Hackbarth et al. (2014), usando as 
macroalgas marrons Pelvetia canaliculata, e Mazur et al. (2017) usando 
as macroalgas marrons Ascophyllum nodosum, o modelo proposto por 
Vilar et al. (2009a) foi aplicado. Os autores concluíram que o modelo 
contínuo foi capaz de ajustar os dados experimentais da titulação 
potenciométrica e observaram que todas as amostras testadas 
apresentaram dois picos, um pico na faixa de pH de 1,0 a 5,0, que foi 
atribuído aos grupos funcionais ácidos e outro pico na faixa de pH de 7,5 
a 12,5, o que foi atribuído aos grupos funcionais básicos. Os autores 
também afirmam que o valor de pKa obtido para o primeiro pico pode ser 
atribuído à mistura dos grupos carboxílicos e sulfônicos e, para verificar 
a presença desses dois grupos funcionais no processo de troca iônica, 
outros métodos foram utilizados, como, por exemplo, o bloqueio de 
grupos carboxílicos e sulfônicos e pontos de equilíbrio a pH 2 e 4. 
Para as algas marrons estudadas neste trabalho, foram 
considerados dois tipos de grupos funcionais diferentes: os ácidos (j = 1) 
e os básicos (j = 2). Sendo assim, obtém-se a Equação 49: 
 

























Para as algas vermelhas, no entanto, considerando que os 
grupamentos sulfônicos são predominantes na sua composição e na 
tentativa de melhor separar e quantificar os grupos sulfônicos dos 
carboxílicos, o modelo heterogêneo proposto por Vilar et al. (2009) foi 
adaptado considerando a presença de três grupos funcionais 
predominantes. Sendo assim, obtém-se a Equação 50, que pode ser 
















sendo 𝑖 = 1 para os grupos ácidos com pKa entre 1 e 3, 𝑖 = 2 para os 






































3 REMOÇÃO DE ÍONS METÁLICOS DE EFLUENTE 
PETROQUÍMICO USANDO MACROALGAS MARRONS COMO 




As macroalgas, especialmente as algas marrons, são relatadas 
como biossorventes muito eficazes na remoção de metais pesados de 
águas residuais, com desempenhos semelhantes aos das resinas 
comerciais de troca iônica, e sua disponibilidade em quantidades quase 
ilimitadas no oceano é um fator importante para sua comercialização 
(VOLESKY e HOLAN, 1995; FIGUEIRA et al., 2000a; DAVIS, 
VOLESKY e MUCCI, 2003; RAIZE, ARGAMAN e YANNAI, 2004; 
LIU et al., 2009). Em Portugal, grandes quantidades de algas marrons, 
como A. nodosum, F. spiralis, L. hyperborea e P. canaliculata, são 
encontradas nas praias, criando um ambiente desagradável para os 
moradores locais e turistas. Por conseguinte, a sua aplicação como 
trocadores catiônicos naturais para metais pesados pode ser 
economicamente atraente.  
O objetivo principal do trabalho apresentado neste capítulo foi 
avaliar a capacidade de troca catiônica de diferentes macroalgas marrons, 
a saber: Pelvetia canaliculata, Laminaria hyperborea, Ascophyllum 
nodosum e Fucus spiralis, para o tratamento de águas residuárias 
petroquímicas, como passo de polimento para remoção de metais 
pesados. Realizaram-se ensaios cinéticos e de equilíbrio em sistema 
batelada com as quatro macroalgas marrons para selecionar as algas que 
apresentam a afinidade mais elevada pelos íons metálicos presentes no 
efluente. A eluição dos metais pesados a partir de biomassa saturada foi 
realizada em sistema batelada utilizando soluções de HCl com diferentes 
concentrações (0,05-1,5 M). Os principais grupos funcionais presentes na 
superfície da biomassa foram examinados utilizando diferentes técnicas, 
tais como a titulação potenciométrica e a análise por Infravermelho por 
Transformada de Fourier (FTIR). O modelo de Langmuir 
multicomponente foi utilizado para prever os dados de equilíbrio de troca 
iônica. Foram obtidas curvas de ruptura de saturação de troca iônica para 
espécies de metais presentes nas águas residuárias petroquímicas 
utilizando-se uma coluna de leito fixo empacotada com L. hyperborea. 
As curvas de ruptura de eluição foram também obtidas por percolação de 
uma solução de HCl 0,4 M através do leito. Finalmente, foi aplicado um 
modelo de transferência de massa para descrever a cinética de permuta 
iônica em modo descontínuo e contínuo. 
 3.2 MÉTODOS EXPERIMENTAIS 
 
O procedimento experimental desta etapa da pesquisa foi realizado 
no Laboratório de Processos de Separação e Reação - Laboratório de 
Catálise e Materiais (LSRE-LCM), localizado no Departamento de 
Engenharia Química da Faculdade de Engenharia da Universidade do 
Porto, em Portugal, através do Projeto A122/2013 (CAPES/PVE No. 
71/2013).  
 
3.2.1 Preparação da biomassa 
 
As algas marrons Pelvetia canaliculata, Laminaria hyperborea, 
Ascophyllum nodosum e Fucus spiralis foram coletadas na costa norte de 
Portugal, lavadas com água da torneira e água destilada para remover 
areia e excesso de sais, secas ao sol e secas num forno a 45 ºC durante 24 
h. As algas secas foram trituradas para se obterem partículas (placas finas) 
com comprimento entre 0,5 e 1 cm. A Figura 10 apresenta as algas 
utilizadas nestes ensaios na sua forma bruta.  
 
3.2.2 Coleta e caracterização do efluente petroquímico 
 
O efluente utilizado neste trabalho foi fornecido por uma refinaria 
petroquímica portuguesa, oriunda do final do processo de tratamento de 
água da planta industrial. O líquido apresentava-se límpido, levemente 
amarelado e com pouca suspensão aparente. Esta matriz aquosa foi 
colocada em agitação para homogeneização e amostras foram coletadas 
para caracterização.  
As análises de carbono orgânico dissolvido (COD) e nitrogênio 
total dissolvido (TN) foram realizadas com aproximadamente 20 mL das 
amostras filtradas com filtros de nylon 0,45 μm, analisadas por 
espectroscopia de infravermelho não dispersivo (ND-IR) em um 
analisador de carbono orgânico total (Shimadzu TOC-VCSN), acoplado 
com autosampler ASI-V e calibrado com soluções padrão de 
hidrogenoftalato de potássio (total de carbono) e uma mistura de 
hidrogeno carbonato de sódio/carbonato de sódio (carbono inorgânico). 
As análises de carbono total (TC) e carbono inorgânico (IC) foram 
realizadas em gama baixa. O carbono orgânico dissolvido foi calculado 
indiretamente pela diferença entre os valores obtidos para TC e IC. O 
nitrogênio total dissolvido foi mensurado por decomposição térmica no 






(Shimadzu, TOC-VCSN) e calibrado com soluções padrão de nitrato de 
potássio. 
 
Figura 10 – Algas marinhas brutas após processo de lavagem, secagem e 
moagem: (a) Ascophyllum nodosum, (b) Fucus spiralis, (c) Laminaria 





Fonte: a autora (2017). 
 
As análises de demanda química de oxigênio (DQO) foram 
realizadas utilizando kits de quantificação (Merck Spectroquant kits) na 
faixa de 5–80 mg O2/L. Aos kits foram adicionados 2 mL de amostra, 
homogeneizado e, em seguida, os kits foram colocados no digestor 
(Spectroquant TR 420 Merck) a 148 ºC por 2 h. Após esfriar, as leituras 
dos resultados foram realizadas em espectrofotômetro (Merck 
Spectroquant Pharo 100). 
O pH e a condutividade do efluente foi mensurado em pHmetro 
com condutivímetro (Hanna HI 4522 pH/ORP/ISE/EC) e a turbidez foi 
mensurada em turbidímetro (Merck Turbiquant 3000 IR).  
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 A determinação de sólidos suspensos totais foi realizada por 
gravimetria de acordo com o manual Standard Methods (APHA, 2012). 
Inicialmente, os filtros de fibra de vidro (1,5 µm) foram lavados com 20 
mL de água destilada, secos a temperatura de 103 ºC por 2 h e pesados. 
Esses filtros foram utilizados para filtração a vácuo de 20 mL da amostra 
e, em seguida, foram colocados na estufa a 103 ºC por 3 h e pesados 
novamente. O cálculo para determinação dos sólidos suspensos totais foi 










onde 𝑀𝑠 é massa do filtro e dos sólidos retidos (g),  𝑀𝑓 é massa do filtro 
(g) e 𝑉 é o volume filtrado (L). 
A concentração de óleos e graxas foi determinada pelo método de 
partição do infravermelho (APHA, 2012) usando tetracloroetileno como 
solvente de extração e óleo de motor (15W40) como padrão de referência.  
A identificação e quantificação dos íons cloreto, nitrato, nitrito, 
fosfato, sulfato, fluoreto, brometo, lítio e amônia, presentes no efluente, 
foram realizadas por cromatografia iônica (Dionex ICS-2100 e Dionex 
DX-120 para ânions e cátions, respectivamente). O programa para 
determinação dos ânions e cátions compreende uma corrida de 12 min 
com 30 mM de NaOH e 20 mM de ácido metanossulfônico a uma taxa de 
fluxo de 1,5 e 1,0 mL/min, respectivamente. As amostras analisadas 
foram previamente filtradas com filtros de nylon 0,45 μm. 
A concentração de sódio, potássio, cálcio, magnésio, cádmio, 
cobre, níquel, zinco, cromo, manganês, ferro e chumbo presentes no 
efluente foram determinadas por espectroscopia de absorção atômica 
(EAA) (GBC-932). Para as análises no EAA, as amostras foram 
acidificadas com HNO3 concentrado e filtradas com filtro de membrana 
de acetato de celulose de 0,45 µm. As curvas de calibração do 
espectrofotômetro de absorção atômica usadas na determinação analítica 
dos metais foram preparadas a partir de soluções padrão dos metais. 
Todas as análises foram executadas conforme condições apresentadas na 
Tabela 9. A correção de ruído de fundo utilizando lâmpada de deutério 









































































































































































































































































































































































































































































 Nas análises dos íons Ca e Mg, foi adicionado La2O3 (5,86 % m/v) 
à solução a ser analisada (1 mL La2O3 para 10 mL de solução). Nas 
análises dos íons K e Na foram adicionados NaCl (0,50 % m/v) e KCl 
(0,38 % m/v), respectivamente, às soluções a serem analisadas para 
minimizar as interferências de ionização. A resposta do instrumento foi 
verificada periodicamente durante as análises utilizando soluções padrão. 
 
3.2.3 Estudos cinéticos e de equilíbrio usando as quatro algas 
marrons 
 
Os ensaios cinéticos e de equilíbrio utilizando as macroalgas 
marrons Pelvetia canaliculata, Laminaria hyperborea, Ascophyllum 
nodosum e Fucus spiralis como trocadoras catiônicas foram realizados 
para o efluente petroquímico contendo Zn, Ni e Cu nas concentrações 
geralmente encontradas nas águas residuárias de processos 
petroquímicos, preparado com a matriz aquosa fornecida pela refinaria 
portuguesa. 
Os ensaios cinéticos foram realizados em frascos Erlenmeyer de 
100 mL com 50 mL do efluente e dosagem de alga de 1,5 g/L. Os frascos 
foram colocados a temperatura de 25 °C e agitação orbital constante de 
180 rpm em estufa Lovibon acoplada com agitador orbital VWR 
advanced digital system. As amostras foram retiradas em intervalos de 
tempo pré-determinados até 24 h e filtradas com filtros de membrana de 
acetato de celulose 0,45 µm. Cada frasco Erlenmeyer correspondeu a um 
ponto da curva cinética. O pH das amostras filtradas foi medido com 
pHmetro (Hanna HI 4522 pH/ORP/ISE/EC). A fase líquida foi 
acidificada com uma gota de HNO3 concentrado e diluída com água 
acidificada, quando necessário. Por fim, as concentrações residuais dos 
íons metálicos de interesse (Zn, Ni, Cu, Na, K, Ca e Mg) foram 
mensuradas por EAA. Os ensaios cinéticos não foram realizados em 
duplicata. 
Os ensaios de equilíbrio foram realizados em duplicata utilizando 
todas as algas. Em frascos de Erlenmeyer de 100 mL, 50 mL de efluente 
foram postos em contato com as algas estudadas em razões massa/volume 
variando de 0,5 a 3,0 g/L. O sistema permaneceu na temperatura de 25 °C 
e sob agitação constante (180 rpm) em estufa Lovibon acoplada com 
agitador orbital VWR advanced digital system até atingir-se o equilíbrio 
(cerca de 16 h). Após este tempo, as amostras foram filtradas com filtros 
de membrana de acetato de celulose 0,45 µm e o pH foi medido com 
pHmetro (Hanna HI 4522 pH/ORP/ISE/EC). Em seguida, a fase líquida 





acidificada, quando necessário. Por fim, as concentrações residuais dos 
íons metálicos de interesse (Zn, Ni, Cu, Na, K, Ca e Mg) foram 
mensuradas por EAA.  
A alga marrom L. hyperborea revelou a maior seletividade para os 
metais pesados presentes no efluente petroquímico e, assim, foi 
selecionada para os ensaios seguintes. 
 
3.2.4. Caracterização da biomassa – L. hyperborea 
 
A alga L. hyperborea na sua forma bruta foi caracterizada 
conforme metodologias apresentadas a seguir. Além disso, algumas 
caracterizações também foram realizadas para amostras de alga L. 
hyperborea na sua forma protonada (H-L. hyperborea) e carregada com 
os metais de transição após processo de troca iônica (Me-L. hyperborea), 
quando necessário. 
A alga H-L. hyperborea foi obtida por imersão da alga bruta em 
HNO3 0,2 M sob agitação constante durante 3 h, com uma concentração 
de biomassa de 10 g/L. Este procedimento foi repetido duas vezes. 
Posteriormente, a biomassa foi enxaguada várias vezes com água 
destilada até atingir um pH 4 e seca em estufa a 45 ºC. A alga saturada 
com o efluente (Me-L. hyperborea) foi obtida após contato da alga bruta 
com o efluente contendo metais, sob agitação, a uma razão de alga de 1,5 
g/L até que o equilíbrio fosse atingido (cerca de 16 h). Após, as algas 
saturadas com os metais foram lavadas com água destilada, em 2 ciclos 
de 40 min, para remover um possível excesso de metais na superfície da 
biomassa que não estivessem ligados aos grupos funcionais, e secas em 
estufa a 45 °C por 24 h. 
Para determinar a quantidade dos metais alcalinos e alcalinos 
terrosos Na, K, Mg e Ca, bem como os metais de transição Zn, Ni e Cu, 
amostras contendo aproximadamente 0,5 g de alga L. hyperborea  na sua 
forma bruta foram digeridas em tubos digestores após a adição de 5,0 mL 
de água deionizada, 4,0 mL de HNO3 e 12,0 mL de HCl. A solução foi 
mantida em aquecimento a 140 ºC (VELP Scientifica, Eco 6 
thermoreactor) durante 2 h e, em seguida, deixadas em repouso até atingir 
a temperatura ambiente. As amostras digeridas resfriadas foram, então, 
filtradas a vácuo em filtros de membrana de acetato de celulose de 0,45 
µm e o volume foi ajustado para 50 mL, em balões volumétricos, com a 
adição de água ultrapura (sistema Millipore®). As concentrações de 
metais nas amostras digeridas foram determinadas por EAA.  
A Espectroscopia no Infravermelho com Transformada de Fourier 
(FTIR – do inglês Fourier Transform Infrared Spectroscopy) possibilita 
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 analisar qualitativamente os grupos funcionais presentes na estrutura 
celular da biomassa através da medição da energia absorvida para a 
vibração de cada uma das ligações químicas presentes no material 
(COATES, 2000). As amostras analisadas foram moídas, secas em estufa 
a 45 °C por 24 h e analisadas utilizando espectrômetro de infravermelho 
com acessório de refletância difusa (Shimadzu, FTIR IRAffinity e Pike 
Technologies, EasiDiff TM). Os espectros de infravermelhos (FTIR) 
foram obtidos para comprimentos de onda no intervalo de 400 a 4000 cm-
1. A análise de FTIR foi realizada para a alga Laminaria hyperborea na 
sua forma bruta, H-L. hyperborea e Me-L. hyperborea.  
A titulação potenciométrica foi realizada utilizando um sistema de 
titulação automático (Metrohm, 702 SM Titrino) e um módulo de 
agitação (Metrohm, 728 Stirrer). O eletrodo de pH foi calibrado com 
soluções tampão de pH 1,00; 4,01; 7,00 e 9,00 e o controle e aquisição de 
dados experimentais foram feitos por computador. Aproximadamente 
0,25 g da alga L. Hyperborea bruta e protonada foram adicionadas em 50 
mL de solução de NaCl 0,1 M em uma célula de titulação termostática. A 
suspensão foi acidificada até pH ≈ 2 com HCl 0,1 M e mantida sob 
agitação durante 4 h e, durante este período, o pH foi periodicamente 
mensurado e ajustado. Em seguida, visando a diminuição da 
contaminação da amostra com CO2, borbulhou-se N2 por 30 min e, então, 
iniciou-se a titulação através da adição gradual de 0,02 mL de solução de 
NaOH 0,1 M para a célula, enquanto a suspensão manteve-se em agitação. 
O modelo para quantificação dos grupos funcionais descrito na Seção 2.7 
foi aplicado para ajustar os dados experimentais obtidos na titulação 
potenciométrica. 
O teor de carbono orgânico total (TOC) da L. hyperborea bruta e 
protonada foi medido num analisador de carbono orgânico total 
(Shimadzu TOC-VCSN) com módulo para amostras sólidas (Shimadzu 
modelo SSM-5000).  
O diâmetro médio das partículas utilizadas neste trabalho, 𝐷𝑝, foi 
determinado conforme metodologia apresentada por Mazur et al. (2016). 
De acordo com Inglezakis e Poulopoulos (2006), no caso de uma partícula 
de forma irregular, o diâmetro de partícula corresponde a uma esfera de 
mesmo volume. A área superficial fornecida pelo sólido foi determinada 
a partir da forma do sólido. Para isso, partículas de algas hidratadas foram 
dispostas em papel milimetrado e fotografadas; a fotografia foi aberta no 
software AutoCAD® 2016 e a área dos desenhos/contornos e seus 
respectivos perímetros foram obtidos. A média geométrica da área 










onde 𝐴𝑖 e 𝑃𝑖 são, respectivamente, a área superficial geométrica e o 
perímetro da partícula i obtidos pelo software AutoCAD® e 𝐿 é a 
espessura média das partículas, obtida por Microscopia Eletrônica de 
Varredura (JEOL - JSM-6390LV) através das espessuras de 25 amostras 
diferentes de algas. 











3.2.5 Estudos cinéticos e de equilíbrio de dessorção usando a alga Me-
L. hyperborea  
 
Os estudos de equilíbrio de dessorção foram realizados em 
duplicata e em frascos Erlenmeyer de 100 mL com as algas saturadas 
numa razão de 1,5 g/L postas em contato com 50 mL de uma solução de 
HCl em concentrações variando entre 0,5 e 1,5 M. O sistema foi mantido 
na temperatura de 25 °C e sob agitação constante de 180 rpm (estufa 
Lovibon acoplada com agitador orbital VWR advanced digital system), 
por 3 h. Após o término dos ensaios, as amostras foram filtradas em filtros 
de acetato de celulose 0,45 µm e as concentrações residuais dos metais na 
fase líquida foram analisadas por EAA. 
Os estudos cinéticos de dessorção foram realizados em frascos de 
Erlenmeyer de 100 mL, onde aproximadamente 1,5 g/L da alga saturada 
foram colocados em contato com 50 mL da solução de HCl nas 
concentrações de 1,0 M e 0,4 M, sob temperatura e agitação constante. 
As amostras foram coletadas em intervalos de tempo pré-determinados 
durante 3 h. Após o término dos ensaios, as amostras foram filtradas com 
filtro de acetato de celulose 0,45 µm e a concentração residual dos metais 
presentes na fase líquida foi analisada por EAA. 
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 Os ensaios de tratamento dos efluentes petroquímicos em sistema 
contínuo foram realizados em uma coluna de vidro de borossilicato 
(Kimble & Chase - Chromaflex) com 2,5 cm de diâmetro interno e 30 cm 
de comprimento. A coluna é equipada com dois filtros, localizado na parte 
superior e na parte inferior da coluna, evitando a perda da biomassa na 
corrente de saída e colmatação da tubulação de alimentação. 
As extremidades superior e inferior da coluna possuem válvulas de 
três vias que possibilitam o direcionamento do fluxo, bem como a 
eliminação de bolhas de ar que eventualmente se formam dentro das 
tubulações. A alimentação da coluna com o efluente foi feita através de 
bombas peristálticas (Gilson Minipuls 2) ligada à válvula inferior da 
coluna, de forma a se manter um fluxo ascendente.  
A coleta das amostras foi feita com auxílio de um amostrador 
automático (Eldex Universal) que permitia a obtenção das amostras em 
intervalos de tempo pré-definidos. O monitoramento do pH das amostras 
coletadas foi feito de forma não contínua com pHmetro (Hanna HI 4522). 
A Figura 11 mostra as instalações experimentais utilizadas na realização 
dos ensaios em coluna de leito fixo. 
 3.2.6 Ensaios em coluna de leito fixo usando a alga L. hyperborea bruta
Figura 11 – Aparato experimental utilizados na realização dos ensaios em 
sistema contínuo instalado no LSRE. 
 
 
Fonte: a autora (2017). 
 
A alga L. hyperborea na sua forma bruta foi utilizada nos ensaios 
em coluna de leito fixo com efluente da matriz petroquímica. Antes do 





com água destilada e submetidos a vácuo por 2 h para remoção do ar 
presente no interior das partículas. Esta alga úmida foi introduzida 
cuidadosamente no interior da coluna, removendo-se as bolhas de ar 
presentes no leito. 
Para o empacotamento desta primeira coluna, foram usados 18,8 g 
(em base seca) de L. hyperborea bruta, obtendo-se uma altura de leito de 
26 cm. Para remover os compostos lixiviáveis e pequenas partículas antes 
do início da experiência, água da torneira foi bombeada através do leito 
durante a noite. 
Após esta fase inicial, a água da torneira foi substituída pelo 
efluente contendo os íons metálicos Zn, Ni e Cu. A vazão de alimentação 
foi controlada periodicamente com uma proveta e um cronômetro durante 
todo o período de ensaio. As amostras foram coletadas em intervalos de 
2 h com auxílio de um coletor automático programável (Eldex Universal 
Fraction Collector) e o pH foi mensurado de forma não contínua com 
pHmetro (Hanna HI 4522). A operação da coluna foi interrompida ao 
obter-se o ponto de ruptura do cobre. 
Em seguida, procedeu-se a eluição da coluna com uma solução de 
HCl 0,4 M em fluxo ascendente e a vazão foi monitorada periodicamente. 
As amostras foram coletadas manualmente, durante 6 h, em intervalos de 
tempo pré-definidos. O monitoramento do pH das amostras foi feito com 
pHmetro (Hanna HI 4522 pH/ORP/ISE/EC). Após o período de eluição, 
água da torneira foi bombeada novamente para a coluna durante uma 
noite, para remoção do excesso de H+ presente no interior da coluna.  
As concentrações dos íons metálicos (Zn, Ni, Cu e Ca) presentes 
nas amostras coletadas nas fases de saturação e eluição foram analisadas 
por EAA. 
Uma segunda experiência de saturação em coluna de leito fixo foi 
realizada utilizando o efluente residual da primeira coluna, contendo Zn 
e Ni, que não haviam sido removidos na primeira coluna, e concentrações 
residuais de Cu < 0,03 mg/L. Para o empacotamento desta segunda 
coluna, foram usados 18,6 g (em base seca) de L. hyperborea bruta, 
obtendo-se uma altura de leito de 26 cm. A operação da coluna foi 
interrompida ao obterem-se as curvas completas de ruptura para o Zn e 
Ni e, em seguida, procedeu-se a eluição com uma solução de HCl 0,4 M, 
em fluxo ascendente. 
As taxas de alimentação para a etapa de saturação e eluição dos 
ensaios em coluna de leito fixo foram de 5 mL/min e 2,5 mL/min (7,2 e 
3,6 BV / h), respectivamente. 
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 3.2.7 Químicos e reagentes 
 
Os reagentes ZnCl2 (> 97 %, Acros organics), CuCl2·2H2O (99 %, 
Merck) e NiCl2·6H2O (98 %, Analar) foram utilizados na preparação do 
efluente feito a partir da matriz petroquímica portuguesa. Durante os 
ensaios, o pH de cada solução foi ajustado para o valor desejado com 
soluções diluídas de HNO3 (33% JMGS) e NaOH (> 99%, Synth). As 
soluções de HCl usadas para eluição também foram diluídas a partir do 
ácido concentrado. As soluções de lantânio foram preparadas por 
dissolução do seu respectivo óxido (> 99 %, Alfa Cesar). A água 
acidificada utilizada na diluição de amostras a serem analisadas no EAA 
foi preparada diluindo-se 1,5 mL de ácido nítrico para cada litro de água 
ultrapura, produzida por Millipore® system (Direct-Q model). 
Todo o material de vidro e de polietileno usado nas experiências 
foi limpo de acordo com o seguinte procedimento: enxaguado com água 
da torneira, mergulhado em HNO3 a 20% por no mínimo 4 h, enxaguado 
com água destilada e, em seguida, com água ultrapura e seco na estufa a 
45 ºC. 
 
3.3 RESULTADOS E DISCUSSÕES 
 
3.3.1 Características das águas residuais petroquímicas 
 
O efluente petroquímico utilizado foi preparado a partir de uma 
matriz aquosa fornecida por uma refinaria petroquímica portuguesa. Esta 
matriz aquosa já havia sido submetida ao processo de tratamento de 
efluentes existente na indústria e, por este motivo, já se apresentava com 
baixos teores de poluentes.  
A Tabela 10 mostra as principais características do efluente 
utilizado para os estudos em batelada (efluente A) e nos ensaios em 
coluna de leito fixo (efluentes B-1, B-2 e B-3). O efluente C corresponde 
ao efluente residual da primeira coluna, contendo os elementos Zn e Ni 
que não haviam sido removidos.  
As análises de condutividade e turbidez, por não apresentarem 













































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































As amostras dos efluentes simulados a partir da matriz 
petroquímica apresentam características semelhantes: de pH neutro, baixo 
conteúdo de matéria orgânica, quantidades residuais de sólidos em 
suspensão e uma alta condutividade, principalmente associada à presença 
de diferentes íons inorgânicos como cloreto, sulfato, sódio e cálcio. A 
quantidade dos metais de transição adicionados à matriz aquosa variou 
entre 2,2-2,6 mg/L para o níquel, 4,2-6,5 mg/L para o zinco e entre 2,0-
2,5 mg/L para o cobre.  
É possível observar que as matrizes aquosas são complexas, 
contendo uma infinidade de compostos orgânicos e inorgânicos, mesmo 
depois das etapas de tratamento convencionais adotadas na estação de 
tratamento de efluente da refinaria (AHMADUN et al., 2009). A 
formação de complexos metálicos orgânicos e inorgânicos pode afetar 
substancialmente a afinidade das espécies metálicas para os grupos 
funcionais presentes na superfície da biomassa. 
Além disso, os compostos orgânicos solúveis ionizados e espécies 
inorgânicas, como os metais leves, podem competir com os íons metálicos 
pelos mesmos grupos funcionais da superfície das algas, o que reduz a 
eficiência na remoção dos metais pesados (SIMMONS, TOBIN e 
SINGLETON, 1995; FERRAZ e TEIXEIRA, 1999; MACHADO, 
SOARES e SOARES, 2010).  
Conhecer o diagrama de especiação química do metal, isto é, as 
diferentes formas físicas ou químicas nas quais um metal se encontra em 
solução, pode ser uma ferramenta importante para compreender e prever 
os complexos metálicos que poderão estar presentes em uma matriz 
aquosa real (TIPPING, LOFTS e LAWLOR, 1998; HIROSE, 2006).  
Os diagramas de especiação dos íons metálicos Zn, Ni e Cu, 
considerando as espécies inorgânicas presentes no efluente, estão 
apresentados na Figura 12.  
Observa-se que a variação do pH da solução tem influência na 
concentração das espécies químicas presentes no efluente. Para valores de 
pH muito alcalinos ocorre a precipitação dos metais na forma de 
hidróxidos. Em pH ácidos, os metais estão presentes na sua forma livre, 
mas a elevada concentração de H+ em solução pode provocar a protonação 
dos ligantes na parede celular, diminuindo a capacidade de sorção. 
É necessário ter em mente, entretanto, que as informações 
fornecidas pelos diagramas de especiação devem ser utilizadas com 
cuidado e não podem ser tidas como certas, uma vez que este tipo de 
efluente apresenta uma infinidade de compostos, o que também pode 
afetar o tipo de complexo metálico formado. 
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 Figura 12 – Diagrama de especiação química dos metais (a) Cu, (b) Ni e (c) Zn 






Fonte: a autora (2017). 
 
Por fim, de acordo com as informações fornecidas pelos diagramas 
de especiação, na faixa de pH em que o efluente se encontra (entre 5,5 e 
6,5), a fração molar de Zn2+, Ni2+ e Cu2+ é de 93, 94 e 94 %, 
respectivamente. As demais espécies metálicas estão na forma de íons 
monovalentes (ZnCl+ e NiCl+) ou na forma de complexos solúveis não 
carregados (ZnSO4, CuSO4 e NiSO4). 
Os diagramas de especiação das espécies Zn(II), Ni(II) e Cu(II) 
foram obtidos através do software de sistema de modelagem de equilíbrio 
químico MINEQL+ (SCHECHER e MINEQL, 2007), considerando as 
concentrações de todas as espécies iônicas determinadas na 
caracterização do efluente, a formação de hidróxidos insolúveis, as 
constantes de equilíbrio relacionadas aos complexos dos íons metálicos e 
as entalpias de reação. 
































































































3.3.2 Cinéticas de troca iônica em sistema batelada 
 
A Figura 13 mostra os perfis cinéticos de troca iônica para os 
metais de transição (Zn, Ni e Cu) e os metais alcalinos e alcalino-terrosos 
(Na, K, Ca e Mg), para as algas A. nodosum (Fig. 11 a-c) e P. canaliculata 
(Fig. 11 b-d). Resultados semelhantes foram encontrados para as outras 
duas algas. O pH do efluente também foi avaliado e não foi observada 
variação considerável ao longo dos experimentos (entre 5,8 e 6,2). 
 
Figura 13 – Perfil cinético de troca iônica para as espécies de Zn, Ni, Cu e Ca 
presentes no efluente petroquímico sintético usando as algas brutas A. nodosum 
(a-b) e P. canaliculata (c-d):  - Zn,  - Ni,  - Cu,  - Ca,  - Na,  - K,  






Fonte: a autora (2017). 
 




















































































































































































 A remoção dos íons Zn, Ni e Cu ocorreu mais rapidamente na fase 
inicial do experimento e diminuiu até atingir o equilíbrio (cerca de 120 
min para as quatro algas marrons). A Figura 13 também mostra que a 
ligação dos metais de transição ocorre pela liberação dos cátions dos 
metais Na, K, e Mg, inicialmente ligados aos grupos funcionais. Os íons 
cálcio presentes no efluente, ao contrário do que ocorre com os demais 
metais leves, foram ligados à superfície das algas. Outros estudos relatam 
que a afinidade dos íons Ca2+ para os sítios ligantes é superior aos íons 
Mg2+, K+  e Na+, respectivamente (MYKLESTA.S, 1968; 
KRATOCHVIL, FOUREST e VOLESKY, 1995; FIGUEIRA et al., 
2000b; BHATNAGAR et al., 2012a; HACKBARTH et al., 2014), o que 
está em concordância com a força total de ligação entre os metais leves e 
os grupos funcionais doadores de O (NIEBOER e MCBRYDE, 1973). 
Apesar dos íons zinco, cobre e níquel poderem deslocar os íons 
cálcio da superfície das macroalgas, como relatado por Girardi et al. 
(2014) e Bhatnagar et al. (2012a), a concentração molar dos íons Ca 
presente na água residuária é cerca de 20 vezes mais elevada do que as 
concentrações de Cu e Ni e 10 vezes mais elevadas do que a concentração 
de Zn, o que favorece a sua competição com os metais de transição para 
os mesmos sítios de ligação. 
É possível concluir também que os íons Na e K foram os primeiros 
a serem trocados pelos íons metálicos e Ca presentes nos efluentes. 
Depois da liberação quase completa dos metais alcalinos, o íon Mg 
começa a ser trocado com o restante dos íons Ca ainda em solução. 
Observou-se também que a soma dos íons ligados à biomassa (Zn, Ni, Cu 
e Ca) foi semelhante à soma dos metais removidos da biomassa (Na, K e 
Mg). Isto confirma que a troca iônica é o mecanismo predominante 
envolvido na remoção dos metais de transição Zn, Ni e Cu presentes nos 
efluentes petroquímicos estudados utilizando as algas marinhas marrons 
P. canaliculata, L. hyperborea, A. nodosum e F. spiralis. 
 
3.3.3 Estudos de equilíbrio de troca iônica 
 
A Tabela 11 apresenta os parâmetros de equilíbrio obtidos a partir 
















































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































 Devido à alta complexidade da matriz aquosa utilizada nos 
experimentos, o equilíbrio de troca iônica foi descrito por uma equação 
de Langmuir multicomponente simples, em vez de uma lei de ação das 
massas mais complexa. Isto porque seria necessário a realização de 
ensaios monocomponente para obtenção dos coeficientes de seletividade 
entre todas as espécies que realizam a troca iônica. 
A quantidade total de sítios ligantes presentes na superfície da 
biomassa, 𝑞𝑚𝑎𝑥, foi considerada como sendo igual à soma de Na, K, Ca e 
Mg presentes nas algas marrons obtidas por digestão de biomassa. Os 
valores de 𝐾𝑖 foram determinados por regressão não linear usando o 
procedimento de iteração Generalized Reduced Gradient (IBC) do 
software Excel®. 
A Figura 14 mostra que o modelo de Langmuir multicomponente 
é capaz de ajustar os dados de equilíbrio para Zn, Cu e Ni. As algas 
apresentaram bons resultados na remoção dos metais Zn, Ni e Cu. A alga 
L. hyperborea mostrou uma maior afinidade para os metais de transição 
presentes no efluente, seguida pelas algas A. nodosum, P. canaliculata e 
F. spiralis. Os valores de 𝐾𝑖 mostram que a alga L. hyperborea tem uma 
maior afinidade para os íons Cu, Zn e Ni, do que para o íon Ca, o que 
poderia justificar a sua maior seletividade para os metais de transição do 
que as outras algas marrons. A baixa afinidade da alga L. hyperborea para 
o íon Ca pode ser justificada pela presença de uma maior concentração de 
cálcio em sua composição do que nas demais algas marrons, que 
apresentam concentrações maiores dos metais monovalentes Na+ e K+, 
que são mais facilmente trocáveis pelos íons Ca2+ presente em elevada 
concentração no efluente petroquímico. As características físico-químicas 
das algas marinhas analisadas serão mais detalhadamente apresentadas na 
Tabela 12. 
A L. hyperborea também apresentou o segundo menor valor para 
remoção de Ca entre as quatro algas, característica interessante para os 
estudos destinados a uma melhor remoção de metais pesados, visto que 
há uma menor competição entre os íons metálicos e os íons Ca. 
As concentrações dos elementos metálicos Ni e Cu encontram-se 
abaixo do limite de detecção do método analítico (0,01 e 0,02 mg de Ni e 
Cu por grama de biomassa, respectivamente), enquanto que o elemento 
Zn aparece em concentrações muito baixas, entre 0,02 e 0,4 mg Zn/g de 
alga, nas amostras analisadas. 
A presença predominante dos metais alcalinos (Na+ e K+) e 
alcalinos terrosos (Mg2+ e Ca2+) na composição da biomassa já era 
esperada, visto que esses metais leves estão presentes na água marinha 





na superfície da parede celular das algas (BHATNAGAR et al., 2012a). 
Esses metais serão subsequentemente substituídos por íons dos metais de 
transição no processo de troca catiônica. Se a biomassa estiver em contato 
com uma alta concentração de metais pesados, eventualmente todos os 
metais leves são liberados na solução até um máximo de 
aproximadamente 2,2 ± 0,2 mEq/g. O diâmetro equivalente foi 





























































































































































































































































































3.3.4 Modelagem cinética 
 
Os modelos de transferência de massa aplicados neste trabalho 
foram capazes de predizer o perfil de concentração dos íons Zn, Ni, Cu e 
Ca nas fases sólida e líquida, conforme apresentado nas Figuras 15 e 16. 
A Tabela 13 apresenta as constantes de tempo para a difusão na 
partícula (𝜏𝑑) e o coeficiente de difusão homogênea intrapartícula (𝐷ℎ) 
para os quatro íons metálicos e para as quatro macroalgas marrons, 
considerando a espessura da placa de partículas finas como 0,1 mm (Lp = 
0,05 mm) (VILAR, BOTELHO e BOAVENTURA, 2006). 
Os valores de 𝐷ℎ obtidos para todas as espécies metálicas e para 
todas as macroalgas testadas foram menores do que os seus coeficientes 
de difusão iônica em solução aquosa (𝐷𝑚,𝐶𝑢 = 7,1 × 10-6 cm²/s; 𝐷𝑚,𝑍𝑛 = 
7,0 × 10-6 cm²/s, 𝐷𝑚,𝑁𝑖 = 6,6 × 10-6 cm²/s e 𝐷𝑚,𝐶𝑎 = 7,9 × 10-6 cm²/s 
(MARCUS, 2015)), o que pode indicar que a tortuosidade da partícula 
dificulta a transferência de massa entre a fase aquosa e sólida. Em geral, 
a difusão ocorre mais rapidamente na fase líquida do que num material 
tipo gel, como é o caso do biossorvente. Os polissacarídeos presentes na 
estrutura do biossorvente estão na forma de um gel na parede celular 




 Figura 15 – Concentração experimental (símbolos) e estimada (linhas) das 
espécies iônicas na fase líquida durante o processo de troca iônica usando as 
algas: (a) A. nodosum, (b), F. spiralis, (c) P. canaliculata e (d) L. hyperborea:  






Fonte: a autora (2017). 
 
A Figura 15 também apresenta um comportamento difusivo similar 
para todos os íons metálicos estudados, o que está de acordo com os 
valores do raio de íon hidratado (4,19 Å para Cu, 4,30 Å para Zn, 4,04 Å 
para Ni e 4,12 Å para Ca) (NIGHTINGALE, 1959). Os valores de 
𝜏𝑑 determinados para as macroalgas L. hyperborea são menores que os 
encontrados para as outras algas, confirmando sua alta afinidade pelos 
metais presentes nas águas residuais petroquímicas. 
 




























































Figura 16 – Concentração experimental (símbolos) e estimada (linhas) dos metais 
(a) Zn, (b) Ni, (c) Cu e (d) Ca na fase sólida durante o processo de troca iônica 







Fonte: a autora (2017). 
 
Comparando os dados obtidos para a remoção dos metais pesados 
presentes nos efluentes petroquímicos sintéticos usando as quatro algas 
estudadas, observou-se que a alga L. hyperborea apresentou os melhores 
resultados, sendo selecionada para a realização dos experimentos 






















































 Tabela 13 – Parâmetros estimados pelo modelo de transferência de massa e 
capacidade de sorção no equilíbrio (𝐿𝑝 = 0,05 mm; 𝑉 = 0,05 L; 𝑊 = 0,075 g). 
 







Zn 0,051 0,036 0,052 0,054 
Ni 0,020 0,014 0,022 0,022 
Cu 0,027 0,024 0,031 0,036 
Ca 0,735 0,498 0,750 0,490 
kp,i × ap 
(1/min) 
Zn 0,013 0,015 0,015 0,034 
Ni 0,018 0,023 0,018 0,064 
Cu 0,002 0,001 0,002 0,004 
Ca 0,020 0,018 0,075 0,030 
τd,i 
(min) 
Zn 240 207 201 88 
Ni 170 133 170 47 
Cu 1875 2143 1429 732 
Ca 150 167 40 101 
Dh,i 
(cm²/s) 
Zn 1,7 × 10-9 2,0 × 10-9 2,1 × 10-9 4,7 × 10-9 
Ni 2,4 × 10-9 3,1 × 10-9 2,4 × 10-9 8,9 × 10-9 
Cu 2,2 × 10-10 1,9 × 10-10 2,9 × 10-10 5,7 × 10-10 




Zn 0,001 0,001 0,002 0,003 
Ni 0,002 0,001 0,002 0,002 
Cu 0,008 0,004 0,002 0,006 
Ca 0,001 0,001 0,001 0,002 
Fonte: a autora (2017). 
 
3.3.5 Caracterização da biomassa – L. hyperborea 
 
3.3.5.1 Análise por espectroscopia de infravermelho (FTIR) 
 
Como já mencionado neste trabalho, diversos grupos funcionais 
podem ser responsáveis pela ligação de íons metálicos na superfície das 
algas, tais como carboxílicos, aminos, sulfonatos e hidroxilos. A técnica 
de espectroscopia FTIR pode ser utilizada para avaliar a interação dos 
grupos funcionais de superfície com os íons metálicos. Segundo Naja et 
al. (2009), vários autores têm utilizado espectroscopia FTIR para detectar 
mudanças nas frequências vibracionais em algas e oferece informação 





A Figura 17a mostra o espectro de infravermelho para a alga L. 
hyperborea em três diferentes formas: alga bruta, protonada e carregada 
com o efluente. A fim de observar mais claramente os picos e possíveis 
mudanças na alga, o espectro foi ampliado para número de onda menor 
que 1800 cm-1 (Figura 17b).  
 
Figura 17 – (a) Espectro FTIR para diferentes formas da alga L. hyperborea: 1 – 





Fonte: a autora. 
 
A Tabela 14 apresenta a frequência dos principais picos obtidos 
para as algas analisadas e os correspondentes grupos funcionais. 
Analisando os espectros de infravermelho, é possível verificar a presença 
de diferentes picos de absorbância, que são o resultado da natureza 
complexa da biomassa.  
O espectro do FTIR mostra, para todas as algas estudadas, uma 
larga banda entre os 3600 e 3000 cm-1, associada aos estiramentos dos 
grupos hidroxila (O–H) dos grupos carboxílicos da celulose e dos grupos 
aminas (N–H) das proteínas presentes na parede celular da alga (HAN et 
al., 2007; BHATNAGAR et al., 2012a; DITTERT et al., 2012). O pico 
em torno de 2930 cm-1 representa o estiramento C–H de grupos –CH3 e 
˃CH2, em cadeias alifáticas presentes na celulose (COATES, 2000; HAN 
et al., 2007; HACKBARTH et al., 2014). 
O espectro da alga L. hyperborea protonada mostra pico de 
absorbância em aproximadamente 1740 cm-1, correspondente à banda de 
estiramento da ligação dupla livre da carbonila do grupo funcional 






















































Número de onda (cm-1)
 (1)  (2)  (3) 
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 carboxílico (FOUREST e VOLESKY, 1996; HACKBARTH et al., 2014). 
A banda de absorbância em aproximadamente 1670 cm-1 também foi 
observada em todas as algas e corresponde ao estiramento da dupla 
ligação carbono-oxigênio nos grupos carboxílicos dos componentes da 
parede celular da alga (BHATNAGAR et al., 2012a). 
 
Tabela 14 – Frequências de estiramento observadas nos espectros de FTIR das 





3500 – 3000 O–H / N–H 
(HAN et al., 2007; BHATNAGAR et al., 
2012a; DITTERT et al., 2012) 
3000 – 2800 C–H 
(COATES, 2000; HAN et al., 2007; 
HACKBARTH et al., 2014) 
1740 C=O 
(FOUREST e VOLESKY, 1996; 
HACKBARTH et al., 2014) 
1680 – 1630 C=O (BHATNAGAR et al., 2012a) 
1430 C=O 
(HAN et al., 2007; BHATNAGAR et al., 
2012a) 
1280 C–O 
(FOUREST e VOLESKY, 1996; 
BHATNAGAR et al., 2012a) 
1170 –SO3 
(BHATNAGAR et al., 2012a; DITTERT et al., 
2012) 
1130 C–O (SHENG et al., 2004) 
830 S=O (YUN et al., 2001) 
Fonte: a autora (2017). 
 
A região em torno de 1430 cm-1 exibe um pico de vibração da 
ligação simétrica O–C–O dos terminais aminoácidos da biomassa (HAN 
et al., 2007; BHATNAGAR et al., 2012a). Outro pico em torno de 1280 
cm-1 está associado à complexação do oxigênio da ligação carbonila 
(FOUREST e VOLESKY, 1996; BHATNAGAR et al., 2012a). Picos de 
absorbância na faixa entre 1170 cm-1 correspondem ao estiramento 
simétrico e assimétrico da ligação –SO3 em grupos sulfônicos presentes 
na biomassa, principalmente em polissacarídeos, como os fucoidans 
(BHATNAGAR et al., 2012a; DITTERT et al., 2012). 
As bandas de absorbância em aproximadamente 1130 cm-1 são 
devidas ao estiramento da ligação –C–O de grupos éter (SHENG et al., 





corresponde à ligação S=O, confirmando a existência de grupos 
sulfonatos, geralmente encontrados em algas (YUN et al., 2001). 
 
3.3.5.2 Titulação potenciométrica 
 
A Figura 18 apresenta os dados experimentais obtidos na titulação 
potenciométrica para alga L. hyperborea bruta e protonada. Observa-se 
que o modelo contínuo ajustou bem os dados experimentais, que 
apresenta um ponto de inflexão, indicando que há, predominantemente, a 
presença de dois grupos funcionais nas algas estudadas. Os parâmetros de 
ajuste encontram-se na Tabela 15. 
A quantidade de grupos funcionais ácidos obtida para a alga bruta 
(𝑄𝑚𝑎𝑥,1 = 2,22 ±  0,01 mmol/g) e protonada (𝑄𝑚𝑎𝑥,1 = 2,27 ±
 0,01 mmol/g), está de acordo com o somatório da concentração dos 
metais leves (Na, K, Ca e Mg) obtidos pela digestão da biomassa bruta, 
confirmando que a capacidade máxima de troca iônica é de, 
aproximadamente, 2,2 mEq/g. Observa-se, também, que o tratamento 
ácido submetido à alga L. hyperborea não modificou a quantidade de 
grupos funcionais disponíveis para a biossorção de metais pesados. 
Os valores de 𝑝𝐾𝐻,1
′  obtidos para todas as algas estudadas estão na 
faixa de 3 < pH < 5 relacionada aos grupos carboxílicos, que geram uma 
carga negativa na superfície de algas, responsáveis pela interação 
eletrostática com os íons metálicos (MURPHY, HUGHES e 
MCLOUGHLIN, 2007; VILAR et al., 2012; HACKBARTH et al., 2014). 
Em valores de pH mais ácidos, os grupos ácidos sulfônicos, que 
apresentam 𝑝𝐾𝑎 entre 1,0 e 2,5, podem contribuir substancialmente para 
os metais de ligação, pois representam até 40 % dos grupos funcionais 
ácidos (HACKBARTH et al., 2014). Apesar de não terem sido detectados 
por meio de titulação, a presença destes grupos sulfônicos na superfície 
de algas marinhas já foi detectada na análise de FTIR e uma parte dos 
grupos ácidos determinados pelo modelo pode ser devido aos grupos 
sulfônicos.  
Os valores de 𝑝𝐾𝐻,2
′  estão associados aos grupos hidroxilas dos 
polissacarídeos da parede celular das algas, que são relativamente mais 
fracos do que os grupos ácidos. A interação deste grupo com os cátions 
ocorre apenas em valores de pH elevado, normalmente pH > 10 













































































































































































































































































































































































































































































































































































A heterogeneidade dos sítios de ligação é representada pela largura 
da distribuição, dado por 𝑚𝐻. Como já foi apresentado neste trabalho, 
valores baixos de 𝑚𝐻 correspondem a uma distribuição mais ampla e uma 
elevada heterogeneidade dos grupos. Os resultados apresentados na 
Tabela 15 mostram que a largura da distribuição para os grupos hidroxilo, 
𝑚𝐻,2, é maior do que para os grupos carboxílicos, 𝑚𝐻,1, e, 
consequentemente, os grupos hidroxilo são mais heterogêneos. 
 
3.3.6 Estudos cinéticos e de equilíbrio de dessorção usando a alga L. 
hyperborea saturada 
 
Um importante aspecto na exploração de materiais biossorventes é 
a investigação de um processo eficiente de dessorção e regeneração da 
biomassa (KUYUCAK e VOLESKY, 1989). O processo de dessorção 
usando soluções ácidas é baseado no mecanismo de troca iônica, onde os 
metais são deslocados da biomassa pelos íons hidrogênio, obtendo-se uma 
pequena quantidade de solução eluente concentrada de metais (VILAR, 
BOTELHO e BOAVENTURA, 2007). 
Vários autores reportaram uma elevada eficiência de dessorção 
usando soluções ácidas, como apresentado na Tabela 8. Neste estudo, 
optou-se por utilizar soluções de HCl como eluente devido a sua elevada 
eficiência de dessorção, como apresentado na literatura (KUYUCAK e 
VOLESKY, 1989; ALDOR, FOUREST e VOLESKY, 1995; ZHOU, 
HUANG e LIN, 1998; HASHIM, TAN e CHU, 2000; CHEN e YANG, 
2005; GONG et al., 2005; POZDNIAKOVA et al., 2016), ao fácil 
manuseio e armazenamento e por não causar precipitações no leito de 
resina. A Figura 19 apresenta os resultados cinéticos e de equilíbrio de 
dessorção realizado com diferentes concentrações de HCl. 
A partir dos dados representados na Figura 19a, pode-se concluir 
que a eficiência de dessorção dos íons Zn, Ni e Cu são maiores que 90 % 
para a faixa de concentração de HCl testada (entre 0,1 e 1,5 M). A Figura 
19b mostra um comportamento similar para as duas concentrações de HCl 
testadas. A dessorção é rápida, visto que o equilíbrio é atingido em menos 
do que 40 min, e perto de 100 % de eficiência para os íons metálicos em 
ambas as soluções eluentes.  
Além de potencializar a reutilização da biomassa em um novo ciclo 
de remoção de metais, o processo de dessorção possibilita que os íons 
metálicos concentrados na solução eluente possam ser recuperados - por 
exemplo, por um processo de eletrólise - e devolvidos ao setor industrial 
como matéria-prima, em vez de serem depositados em aterros sanitários 
113
 como resíduos, mitigando os problemas ambientais causados pelo 
depósito de resíduos tóxicos. 
 
Figura 19 – (a) Dados de equilíbrio de dessorção para a alga saturada L. 
hyperborea usando diferentes concentrações de HCl:  - Zn;  - Ni;  - Cu; (b) 
Cinética de dessorção para a alga saturada L. hyperborea usando HCl. [HCl] = 
0,4 M ( - Zn,  - Ni,   - Cu); [HCl] 1,0 M ( - Zn,  - Ni,  - Cu). – – – 
concentração de metal na fase líquida considerando a remoção total do metal 




Fonte: a autora (2017). 
 
3.3.7 Curvas de ruptura de troca iônica usando uma coluna de leito 
fixo 
 
A Figura 20 apresenta as curvas de ruptura obtidas para o efluente 
petroquímico sintético contendo os íons metálicos Zn, Ni e Cu (efluente 
B) usando a alga L. hyperborea bruta, bem como as curvas previstas pelo 
modelo de transferência de massa para os cátions metálicos. O modelo 
apresenta boa correlação com os dados experimentais e pode ser utilizado 
como uma adequada ferramenta matemática para a otimização do 
processo de troca iônica. A Figura 20a apresenta as curvas de ruptura até 
t/τ = 800, aproximadamente, que se refere à duração total do experimento, 
enquanto que a Figura 20b mostra os valores previstos para a curva de 
ruptura do Cu até 𝐶 𝐶0⁄  = 1,0. 
 











































Figura 20 – Curvas de ruptura obtidas para as espécies  - Zn,  - Ni,  - Cu e 
--- - Ca usando o efluente B até 𝑡 𝜏⁄ ≈ 600 (a) e 𝑡 𝜏⁄ ≈ 2000 (b): — predição do 




Fonte: a autora (2017). 
 
Observa-se que as curvas de ruptura para os íons Zn, Ni e Ca são 
obtidas muito mais rapidamente do que para o íon Cu, o que está em 
concordância com as constantes de afinidade para os sítios ativos na 
superfície da alga. O modelo também prediz um pequeno overshoot na 
concentração de saída do Ca, que pode ser explicada por uma troca iônica 
competitiva entre os íons metálicos. Uma vez que as constantes de 
afinidade dos íons Cu, Zn e Ni são maiores do que a constante do íon Ca, 
estes deslocam os metais leves presentes na parede celular da alga, 
inclusive os íons Ca inicialmente ligados aos grupos funcionais. 
O ciclo de serviço corresponde ao tempo de operação da coluna 
necessário para alcançar determinado ponto de ruptura/saturação, dado 
em volumes de leito (DARDEL e ARDEN, 2008), conforme apresentado 
na Seção 2.4.4. Neste trabalho, adotou-se como ciclo de serviço o tempo 
de operação para que a concentração na saída da coluna alcançasse 10 % 
da concentração de alimentação. O ciclo de serviço obtido para os íons 
zinco, níquel e cobre foi de 179, 148 e 1432 BV, respectivamente, para 
obter as concentrações finais de 0,59, 0,26 e 0,22 mg/L a uma vazão de 
7,2 BV/h (5 mL/min). Deste modo, 18,8 g da alga L. hyperborea são 
capazes de tratar aproximadamente 58 L do efluente sintético, 
considerando a remoção dos íons cobre. 
De acordo com Dardel (2016), a capacidade de operação é definida 
como a quantidade efetiva de íons carregados na biomassa trocadora 

























 catiônica entre as regenerações, dada em mEq/g. A capacidade de 
operação obtida até a concentração de saída do cobre ser igual a 10 % da 
concentração da alimentação foi de 0,368 mEq/g, sendo 0,102; 0,054 e 
0,212 mEq/g para o Zn, Ni e Cu, respectivamente. A capacidade de 
operação obtida para cada metal de transição está de acordo com a 
constante de afinidade apresentada na Tabela 14, onde o cobre possui a 
maior afinidade do que os íons Zn e Ni. Embora a constante de afinidade 
do níquel seja quase a metade da constante de afinidade do zinco, o ciclo 
de serviço para ambos os metais foi similar, o que pode ser atribuído ao 
fato da concentração de alimentação do zinco ser praticamente o dobro da 
concentração do níquel.  
Com base nesses resultados, propõe-se que a melhor estratégia de 
tratamento para obter-se maior rendimento seria o uso de duas colunas 
empacotadas acopladas em série, onde os íons cobre seriam removidos, 
principalmente, na primeira coluna, alcançando um ciclo de serviço de 
aproximadamente 1400 BV, e os íons zinco e níquel poderiam ser 
facilmente separados na segunda coluna.  
Assim, a fim de verificar o comportamento das curvas de ruptura e 
os parâmetros de operação, uma segunda coluna de leito fixo foi utilizada 
para a remoção dos íons metálicos presentes no efluente C, gerado pelo 
experimento da primeira coluna, contendo 0,180 e 0,08 mEq/L de Zn e 
Ni, respectivamente, e uma concentração de cobre abaixo do limite de 
detecção. A Figura 21 mostra as curvas de ruptura experimentais e as 
curvas previstas pelo modelo de transferência de massa para os íons Zn e 
Ni.  
De forma análoga à primeira coluna, a curva de ruptura do cálcio 
é obtida antes das curvas dos íons Zn e Ni, o que também está de acordo 
com as constantes de afinidade de equilíbrio apresentadas na Tabela 13. 
O ciclo de serviço obtido para os íons Zn e Ni foi de 186 e 166 BV, 
respectivamente, para obtenção da concentração final de 0,59 e 0,23 mg/L 
a uma vazão de 7,3 BV/h (5 mL/min). A capacidade de operação obtida 
até a concentração de saída de Ni ser igual a 10 % da concentração de 
alimentação foi de 0,101 mEq/g, sendo 0,069 mEq/g para o Zn e 0,032 
mEq/g para o Ni, que são valores similares aos obtidos na primeira 
coluna.  
O comprimento da zona de transferência de massa (𝐿𝑀𝑇𝑍) para a 
primeira coluna está entre 14,9 e 21,9 cm e a fração do leito não utilizada 
(𝑓𝐿𝑈𝐵) está entre 29 e 42 % para as diferentes espécies metálicas. Para a 
segunda coluna, o 𝐿𝑀𝑇𝑍 está entre 15,9 e 22,2 cm e a 𝑓𝐿𝑈𝐵 está entre 31 e 
43 % para as diferentes espécies metálicas. A obtenção de um 𝐿𝑀𝑇𝑍 menor 





transferência de massa. O valor de 𝑓𝐿𝑈𝐵, apesar de não ser muito elevado, 
pode indicar a presença de caminhos preferenciais dentro da coluna. 
 
Figura 21 – Curvas de ruptura obtidas para as espécies  - Zn,  - Ni e --- - Ca 
usando o efluente C: — predição do modelo de transferência de massa.  
 
 
Fonte: a autora (2017). 
 
A razão entre a altura do leito e o diâmetro da partícula (𝐿𝑏 𝐷⁄ 𝑝 = 
130) e a razão entre a altura do leito e o diâmetro da coluna (𝐿𝑏 𝐷𝑐⁄  = 
10,4) estão em concordância com os valores sugeridos na literatura 
(𝐿𝑏 𝑑⁄ 𝑝 ≥ 50-150 e 𝐿𝑏 𝐷𝑐⁄ ≥ 5) (INAMUDDIN e LUQMAN, 2012). A 
razão entre diâmetro da coluna e o diâmetro da partícula (𝐷𝑐 𝑑⁄ 𝑝 = 12,5) 
é menor que o recomendado na literatura (𝐷𝑐 𝑑⁄ 𝑝 ≥ 30) (SCHWARTZ e 
SMITH, 1953), o que significa que os efeitos de parede podem não ser 
desprezíveis. Uma baixa 𝐷𝑐 𝑑⁄ 𝑝 causa vazios no leito empacotado, 
interferindo na capacidade de troca iônica. Um número de Peclet igual a 
129 (𝑃𝑒 = 2𝐿𝑏 𝐷𝑝⁄ ) para as duas colunas foi utilizado na simulação, 
resultando em um coeficiente de dispersão axial igual a 0,005 cm²/s 
(𝐷𝑎𝑧 = 𝑢𝑖𝐿𝑏 𝑃𝑒⁄ ), também para as duas colunas.  
O efeito da variação do parâmetro 𝑘𝑝𝑎𝑝 sobre as curvas de ruptura 
também foi avaliado e é apresentado na Figura 22. O aumento no valor 
do coeficiente de transferência de massa torna as curvas de ruptura mais 
íngremes, ocorrendo uma saída prematura dos íons metálicos. 
 
  













 Figura 22 – Efeito do valor de 𝑘𝑝𝑎𝑝 nas curvas de ruptura para o (a) Cu, (b) Zn, 






Fonte: a autora (2017). 
 
A Tabela 16 apresenta os parâmetros de transferência de massa 
obtidos em todos os experimentos realizados em coluna de leito fixo 
utilizando a alga L. hyperborea. A resistência à transferência de massa de 
cada uma das espécies metálicas utilizadas para a simulação foi obtida a 
partir dos ensaios cinéticos em batelada. 












































































































































































































































































































































































































































































































Como já apresentado neste trabalho, a etapa de regeneração da 
biomassa contida no leito fixo é bastante importante para redução dos 
custos de tratamento das águas residuárias, sendo simultaneamente 
possível a recuperação dos metais extraídos da fase líquida. A Figura 23 
apresenta as curvas de eluição para os dois experimentos realizados em 
coluna com o efluente produzido com a matriz aquosa petroquímica.  
 
Figura 23 – Curvas de ruptura de eluição usando HCl 0,4 M após a saturação da 




Fonte: a autora (2017). 
 
A Figura 23a apresenta a curva de ruptura de eluição para a 
primeira coluna de saturação. A dessorção com 10 BV (t/τ = 5) de HCl 
1,2 % (0,4 M) a uma vazão de 3,6 BV/h (2,5 mL/min) obteve uma 
eficiência de remoção em torno de 90 % para os íons Zn, Ni e Cu. A 
primeira metade da solução eluente (6 BV) contém maior quantidade dos 
metais de transição, em concentrações acima de 900, 400 e 300 mg/L de 
Cu, Zn e Ni, respectivamente. É possível recuperar os metais de transição 
a partir desta fração de tempo e reciclar a segunda metade do eluente 
passado para a próxima etapa de dessorção. 
A curva de ruptura do pH pode ser usada como um indicador das 
curvas de eluição dos metais, como apresentado na Figura 23. Quando o 
pH na saída da coluna atinge o valor de pH da solução de entrada, a 
primeira metade do volume de eluente foi consumido, atingindo o pico de 
concentração de metal na curva de eluição. 
A Figura 23b mostra as curvas de eluição para o Zn e o Ni no 
segundo experimento em contínuo. Neste caso, foi necessário apenas 6 
BV (t/τ = 3) da solução de HCl 1,2 % (0,4 M) a uma vazão de 3 BV/h, 













































































obtendo-se uma eficiência de dessorção de aproximadamente 90 % para 
os metais Zn e Ni. A razão entre o volume de efluente tratado pelo volume 
de efluente concentrado obtido após a eluição da coluna foi de 135 e 28 
para a primeira e segunda coluna, respectivamente, considerando a 
remoção do cobre na primeira coluna e a remoção de zinco e níquel na 
segunda.  
A porcentagem de dessorção é definida como a quantidade de 
metais de transição no eluente dividida pela quantidade de metais de 
transição carregados na biomassa durante o ciclo de saturação (DARDEL, 
2016) e é apresentada na Figura 24.  
 
Figura 24 – Porcentagem de dessorção em função da massa de HCl consumida 
(em g) por litro de resina natural após a saturação da alga L. hyperborea com os 




Fonte: a autora (2017). 
 
Com 150 g de HCl por litro de resina natural (alga L. hyperborea) 
foi obtida uma conversão de 90 % da biomassa para a forma protonada 
para a primeira coluna. Entretanto, para o segundo experimento, foram 
necessários apenas 90 g de HCl por litro de resina natural. Este resultado 
pode ser justificado comparando-se os tempos de serviço das colunas e 
também as quantidades de íons removidos do efluente sintético, visto que 
estes valores foram maiores na primeira coluna, sendo necessário um 
volume maior de eluente. 
A razão de dessorção – ou razão de eluente – é calculada como a 
quantidade total de eluente (em equivalentes) dividida pela quantidade 
total de íons carregados (também em equivalentes) durante um ciclo 
(DARDEL e ARDEN, 2008). 









































Uma razão (teórica) de dessorção igual a 1,00 (isto é, de 100%) 
corresponderia à quantidade estequiométrica de íons H+ necessários para 
substituir os metais de transição carregados na resina. Entretanto, em 
condições reais de operação, todas as resinas precisam de um excesso de 
eluente acima da quantidade estequiométrica para melhor eficiência.  
O efluente petroquímico sintético tem, em média, uma 
concentração total de íons Zn, Cu e Ni de aproximadamente 0,25 mEq/L, 
o que é insuficiente para saturar todos os grupos funcionais da biomassa 
durante o ciclo de serviço. Portanto, os grupos funcionais restantes estão 
carregados com Na, K, Ca e Mg. Durante a eluição, todos os íons ligados 
aos grupos funcionais são substituídos por íons H+. Por este motivo, a 
razão de dessorção (%) foi calculada utilizando a capacidade total de 
ligação das algas e considerando a quantidade de eluente necessária para 
se alcançar uma eficiência de dessorção de 90 %. A razão de dessorção 
obtida para a primeira e segunda coluna, respectivamente, foi de 380 e 
220 %. Isto indica que um grande excesso de ácido foi necessário para 
remover os metais carregados na resina. A razão de dessorção mais baixa 
para o segundo experimento em coluna está, principalmente, relacionado 
ao fato de os íons Zn e Ni possuírem uma menor afinidade para os grupos 
funcionais, sendo deslocados mais facilmente. 
Normalmente, as resinas de troca catiônica fracamente ácidas (ou 
seja, que possuem grupos funcionais ácidos carboxílicos) requerem 
quantidade de eluente apenas um pouco acima da quantidade 
estequiométrica, sendo um valor de segurança entre 105 e 110 %. No 
entanto, as resinas de troca catiônica ácidas (que possuem grupos 
funcionais ácidos sulfônicos) requerem um excesso maior de ácido. A 
capacidade natural de troca catiônica da alga L. hyperborea é atribuída 
aos grupos carboxílicos e sulfônicos, o que poderia justificar a 
necessidade de um maior excesso de ácido para remover os metais da 
superfície da alga. Além disso, o processo de dessorção utilizado nesta 
etapa do trabalho foi de eluição co-fluxo, onde os fluidos circulam do 
fundo da coluna para o topo, tanto durante o ciclo de serviço como durante 
a dessorção. Nestas condições, para converter os grupos fortemente 
ácidos na forma H+, é normalmente necessária uma quantidade maior de 
eluente. Assim, nos experimentos seguintes, optou-se por trabalhar com 
sistema de eluição em fluxo inverso, onde a corrente de alimentação é 
alternada de cima para baixo no ciclo de dessorção, o que pode diminuir 
substancialmente a quantidade necessária para converter a resina saturada 






As quatro macroalgas marrons estudadas - Pelvetia canaliculata, 
Laminaria hyperborea, Ascophyllum nodosum e Fucus spiralis - 
mostraram-se atuar como trocadores catiônicos naturais para remoção de 
metais pesados de águas residuais petroquímicas. Os grupos funcionais 
presentes na superfície da biomassa, como os grupos carboxílico e 
sulfônico, são responsáveis pelas suas propriedades de trocador de 
cátions. A ligação dos íons metálicos (Zn, Ni, Cu e Ca) ocorre pela 
libertação de metais leves (Na, K e Mg), inicialmente ligados aos grupos 
funcionais. 
A isoterma multicomponente de Langmuir foi capaz de prever o 
equilíbrio de troca iônica para as quatro macroalgas marrons. Um modelo 
de transferência de massa, considerando a difusão de intrapartícula como 
uma etapa limitante, foi capaz de ajustar o perfil de concentração das 
espécies ligadas ao metal na fase líquida e sólida. L. hyperborea mostrou 
maior afinidade para as espécies Zn, Ni e Cu do que as outras algas 
marrons. Os resultados de FTIR, titulação potenciométrica e digestão de 
biomassa foram capazes de identificar e quantificar os grupos funcionais 
presentes na L. hyperborea.  
Numa coluna de leito fixo, as curvas de ruptura para os íons Zn, Ni 
e Ca são obtidas mais rapidamente do que para o íon Cu, o que está de 
acordo com as constantes de afinidade obtidas para os sítios de ligação. 
A estratégia de tratamento definida para as águas residuais petroquímicas 
inclui duas colunas de leito fixo consecutivas (em série), onde os íons de 
cobre são separados, principalmente, na primeira coluna e os íons de zinco 
e níquel são retidos na segunda coluna. O ciclo de serviço na primeira 
coluna, relativo à remoção de cobre, foi de 1432 BV (7,2 BV / h). Para a 
segunda coluna, a capacidade de serviço foi de 166 BV (7.3 BV / h), 
referente à remoção de zinco e níquel. 1 grama de biomassa foi capaz de 
tratar perto de 3,1 litros das águas residuais petroquímicas para a 1ª coluna 
e 0,4 litros para a 2ª coluna, considerando as condições de operação 
estipuladas. Um modelo de transferência de massa foi capaz de prever 
com êxito o processo de troca iônica para a etapa de saturação na coluna 
de leito empacotado. 
Para se obter uma eficiência de dessorção de 90 %, utilizando uma 
solução de HCl a 1,2 % a uma taxa de fluxo de 3,0 BV/h, foram 
necessários apenas 10 BV e 6 BV de eluente para a primeira e segunda 
colunas, respectivamente. O perfil do pH durante a execução da eluição 
pode ser usado como um indicador para as curvas de eluição de metais de 
transição. A proporção de Vtratado/Veluente foi de 135 e 28 para a primeira e 
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a segunda coluna, respectivamente. São necessários 150 e 90 g de HC1 
por litro da resina natural para conseguir uma conversão de 90 % da alga 









































4 APLICAÇÃO DE TROCADOR CATIÔNICO (Gracilaria caudata 
E Gracilaria cervicornis) PARA A SEPARAÇÃO E 
RECUPERAÇÃO DE ÍONS METÁLICOS A PARTIR DE 
EFLUENTE PETROQUÍMICO SINTÉTICO: ESTUDOS EM 




O uso de macroalgas marinhas como trocadores catiônicos naturais 
para a separação e recuperação de metais pesados tem sido considerado 
uma alternativa promissora para o tratamento de efluentes. Entretanto, os 
trabalhos acerca do uso de macroalgas marinhas como trocadores 
catiônicos naturais utilizam majoritariamente espécies de algas marrons. 
As espécies de macroalgas marinhas vermelhas e verdes não foram 
suficientemente exploradas como trocadores iônicos naturais até o 
presente momento. Agregar essa funcionalidade técnica ao biomaterial 
pode aumentar o seu valor agregado, tornando sua produção mais 
vantajosa economicamente. 
Além disso, a grande maioria dos trabalhos avalia a capacidade de 
remoção de um íon metálico em particular (solução pura de um só metal), 
sem considerar os efeitos que uma matriz aquosa multicomponente pode 
ocasionar durante o processo de tratamento de uma água residuária real 
(VIJAYARAGHAVAN e BALASUBRAMANIAN, 2015). Embora os 
metais de transição possam ser encontrados na forma de íons livres nos 
efluentes industriais, a presença de espécies orgânicas e inorgânicas 
nessas matrizes reais pode afetar o tipo e a distribuição molar de espécies 
metálicas. Esses complexos metálicos carregados e não carregados 
podem apresentar uma afinidade nula ou muito menor para os grupos 
funcionais presentes na superfície das algas quando comparados com íons 
de metais (MAZUR et al., 2016).  Para águas contendo múltiplos íons 
metálicos, a capacidade de remoção de um metal pode ser 
consideravelmente afetada pela presença de outro metal e/ou pelos vários 
contaminantes presentes no mesmo (RODRIGUES et al., 2012). Assim, 
é importante obter mais informações sobre sistemas multicomponentes, 
especialmente para efluentes reais, para permitir a aplicação do processo 
em escala industrial. 
Neste contexto, o objetivo principal do trabalho apresentado neste 
capítulo foi avaliar o potencial de uso de duas macroalgas marinhas 
vermelhas, Gracilaria caudata e Gracilaria cervicornis, comumente 
encontradas na costa nordeste brasileira, como trocadoras catiônicas 
  
naturais para a separação e recuperação de metais de transição de um 
efluente petroquímico sintético contendo níquel, cobre e zinco. A 
capacidade máxima de troca catiônica foi avaliada através de testes de 
equilíbrio usando algas brutas e carregadas com Ca. Foram também 
realizados estudos em coluna de leito fixo para obtenção da capacidade 
de serviço, da razão de eluição e dados de regeneração. 
 
4.2 MÉTODOS EXPERIMENTAIS 
 
O procedimento experimental desta etapa da pesquisa foi realizado 
nos Laboratórios de Simulação Numérica de Sistemas Químicos e de 
Transferência de Massa (LABSIN-LABMASSA), localizado no 
Departamento de Engenharia Química e Engenharia de Alimentos, da 
Universidade Federal de Santa Catarina.  
 
4.2.1 Reagentes utilizados 
 
Os reagentes Zn(NO3)2.6H2O (> 96 %, Synth), Cu(NO3)2.3H2O (> 
99 %, Vetec), Ni(NO3)2.6H2O (> 94,5 %, Sigma-Aldrich), NaCl (> 99 %, 
Synth), CaCl2 (> 96 %, Vetec), MgCl2.6H2O (> 99 %, Vetec), Na2SO4 (> 
99 %, Synth), KCl (> 99 %, Lafan) e KBr (> 99 %, Nuclear) foram 
utilizados na preparação do efluente petroquímico sintético utilizando 
água da torneira como matriz aquosa. O valor de pH foi ajustado, quando 
necessário, com soluções diluídas de HCl (36,5–40 %, Lafan) e NaOH (> 
99%, Synth). As soluções de lantânio foram preparadas por dissolução do 
seu respectivo óxido (> 99 % Vetec). A água ultrapura foi produzida pelo 
sistema Millipore® (Direct-Q model) e usada na diluição das amostras. 
Soluções preparadas NaOH (> 99 %, Synth), NaCl (> 99 %, Synth), CaCl2 
(> 96 %, Vetec), HNO3 (65 %, Neon), HCl (36,5–40 %, Lafan), H2SO4 
(95–98 %, Lafan) e água destilada foram utilizados no ensaio de eluição 
em sistema descontínuo. As soluções de cálcio utilizadas na modificação 
química de superfície foram preparadas por dissolução do seu respectivo 
sal de cloreto de baixa pureza (75,5 %, Lafan) em água destilada. 
Utilizou-se uma solução padrão de nitrato (1000 mg/L, Quimlab) para se 
obter o fator de inchamento. 
 
4.2.2 Preparação e caracterização da biomassa 
 
As algas vermelhas Gracilaria caudata e Gracilaria Cervicornis 
foram coletadas na costa nordeste brasileira e lavadas com água da 
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torneira e água destilada para remover areia e excesso de sais. Após 
processo de limpeza, as algas foram submetidas à secagem em estufa a 45 
ºC durante 48 h e a moagem (TECNAL TE-648) para obter partículas com 
tamanho entre 0,5 e 1 cm, conforme Figura 25. 
 
Figura 25 – Algas marinhas (a) Gracilaria caudata e (b) Gracilaria 
cervicornis brutas, após processo de lavagem, secagem e moagem.  
  
(a) (b) 
Fonte: a autora (2017). 
 
A quantidade de metais alcalinos (Na e K), metais alcalino-terrosos 
(Ca e Mg) e metais de transição (Zn, Ni e Cu) presentes nas algas brutas 
foi determinada por digestão ácida de acordo com o procedimento 
descrito pelo Standard Methods (APHA, 2012). As concentrações dos 
metais presentes nas amostras digeridas foram determinadas por 
espectroscopia de absorção atômica (EAA) (Shimadzu, AA - 6300), após 
filtração das amostras através de filtros de membrana de acetato de 
celulose de 0,45 μm (Specanalitica). A largura da fenda espectral, a 
corrente de trabalho, comprimento de onda e o tipo de chama para cada 
metal analisado são mostrados na Tabela 17.  
A massa específica aparente das algas vermelhas foi determinada 
por porosimetria de intrusão de mercúrio utilizando um Quantachrome 




Tabela 17 – Condições operacionais do EAA Shimadzu AA – 6300 usadas para 























0,7 Ar - 
C2H2 
Mg 8 285,2 0,7 Ar - 
C2H2 
Cu 6 324,8 0,7 Ar - 
C2H2 
Ni 12 232,0 0,2 Ar - 
C2H2 
Zn 8 213,9 0,7 Ar - 
C2H2 
Fonte: a autora (2017). 
 
A identificação qualitativa dos grupos funcionais presentes na 
superfície da biomassa (previamente moídas em pó e secas a 45ºC por 24 
h) foi realizada por espectroscopia de infravermelho com transformada de 
Fourier (FTIR) (Shimadzu FTIR IRAffinity e Pike Technologies, 
EasiDiff TM). Os espectros infravermelhos foram obtidos para o número 
de onda na faixa de 400 a 4000 cm-1. A titulação potenciométrica foi 
realizada em um sistema de titulação automática (Metrohm, 702 SM 
Titrino) e um módulo agitador (Metrohm, agitador 728). A metodologia 
para os ensaios de digestão ácida, espectroscopia de infravermelho com 
transformada de Fourier (FTIR) e titulação potenciométrica encontram-
se detalhadamente descritos na Seção 3.2.4 desta tese. 
A morfologia da superfície da biomassa foi analisada por 
microscopia eletrônica de varredura (MEV), utilizando microscópio 
eletrônico de varredura ambiental de alta resolução (Schottky) (Quanta 
400FEG ESEM). As análises MEV foram realizadas no Centro de 
Materiais da Universidade do Porto (CEMUP) seguindo o procedimento 
descrito por Mazur et al. (2017). Os materiais foram secos a 55 ºC durante 
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48 h para remover a umidade. As amostras secas foram então montadas 
numa placa de cobre coberta com adesivo Araldite® e recobertas com 
uma camada fina de Au/Pd para torná-las condutoras. Para este fim, o 
revestimento foi realizado por pulverização catódica durante 100 
segundos e com 15 mA de corrente, utilizando o equipamento SPI Module 
Sputter Coater. A altura de trabalho foi mantida a 10 mm, com 10 kV de 
corrente.  
O diâmetro equivalente das partículas, 𝐷𝑝, utilizado neste trabalho 
foi determinado apenas para as macroalgas G. cervicornis de acordo com 
a metodologia descrita por no item 3.2.4 desta tese.  
O fator de inchamento (f
s
) é um parâmetro importante na 
modelagem das curvas de ruptura de troca iônica, pois considera a 
variação do volume de resina natural devido ao inchaço causado pela sua 
imersão em água. Esse fator é obtido pela razão entre o volume de resina 
seca e o volume de resina inchada, na presença de um solvente inerte. 
Para isso, uma amostra das algas secas foi imersa em água ultrapura e 
submetida à vácuo durante 2 h para remover o ar presente no interior das 
partículas. Em seguida, a alga úmida foi introduzida numa coluna de 
borossilicato e uma solução padrão de nitrato de 10 mg/L foi bombeada 
através da coluna. Como o íon nitrato não é removido pelas algas, foi 
possível calcular o tempo de residência experimental dentro da coluna 
(τexp) e a porosidade real do leito (ε*). As amostras da coluna foram 
coletadas até a concentração de saída ser igual à concentração de 
alimentação (curva de ruptura de íons de nitrato) e as concentrações de 
nitrato foram determinadas utilizando kits Merck Spectroquant 








O volume de resina seca (𝑉resina seca ) e de resina úmida 






𝑉resina úmida = (1 − 𝜀




sendo 𝑚resina, 𝜌resina e Vb, respectivamente, a massa de resina, a massa 
específica da resina e o volume da coluna. 







com Q a vazão de alimentação e τexp determinado através da curva de 
ruptura do íon de nitrato (τexp = tst). 
 
4.2.3 Preparação e caracterização do efluente petroquímico sintético 
 
O efluente petroquímico sintético utilizado neste trabalho foi 
preparado com base nas características físico-químicas dos efluentes 
apresentados no Capítulo 3 desta tese, utilizando água da torneira como 
matriz aquosa e adição dos produtos químicos listados na seção 4.2.1. 
O carbono orgânico dissolvido (COD) foi medido utilizando 
equipamento Shimadzu - TOC - VCPH e o método 5220 D descrito no 
Standard Methods (APHA, 2012). A demanda química de oxigênio 
(DQO) foi determinada usando kits Merck Spectroquant (1.14541.0001, 
25-1500 mg/L). O pH do efluente foi mensurado utilizando um analisador 
multiparâmetro (AZ, 86505-pH/ORP/Cond./TDS/ Salinidade).  Os íons 
nitrato, sulfato, fluoreto e cloreto foram quantificados por cromatografia 
iônica através do método 4110 B (APHA, 2012). O íon nitrito foi 
mensurado de acordo com o método HACH 8507 e o fosfato foi medido 
por ICP-OES (Método 3120 B - APHA (2012)). A concentração dos 
metais Na, K, Ca, Mg, Cu, Ni e Zn foi determinada por EAA. 
 
4.2.4 Estudos cinéticos e de equilíbrio em batelada 
  
As macroalgas marinhas vermelhas G. caudata e G. cervicornis, 
na sua forma bruta, foram utilizadas como trocadores catiônicos naturais 
em ensaios cinéticos e de equilíbrio em sistema batelada. 
Os ensaios cinéticos foram realizados em frascos Erlenmeyer de 
100 mL, onde 50 mL do efluente sintético foram colocados em contato 
com as algas marinhas numa razão de 1,5 g/L. Os frascos foram colocados 
sob agitação e temperatura constantes (120 rpm e 25 ° C) num banho 
orbital dubnoff (TECNAL-0532). As amostras foram recolhidas em 
intervalos de tempo pré-determinados até 24 h, sendo cada Erlenmeyer 
correspondente a um ponto cinético. As amostras foram, então, filtradas 
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em filtros de membrana de acetato de celulose e as concentrações dos íons 
metálicos (Zn, Ni, Cu, Na, K, Ca e Mg) foram quantificadas por EAA. 
Para os estudos de equilíbrio, variou-se a dosagem de algas 
marinhas de 0,5 a 3,0 g/L em frascos Erlenmeyer de 100 mL contendo 50 
mL do efluente sintético, em duplicata, nas mesmas condições de 
temperatura e agitação já descritas para os ensaios. Após 24 h, as amostras 
foram recolhidas, filtradas e os conteúdos de metal residual foram 
determinados por EAA.  
Os testes cinéticos e de equilíbrio também foram realizados 
utilizando-se a alga G. cervicornis carregada com Ca2+ (Ca-G. 
cervicornis), sob as condições de agitação e temperatura descritas acima. 
Para a obtenção da Ca-G. cervicornis, primeiramente, realizou-se a 
protonação de biomassa, de acordo com a metodologia descrita na Seção 
3.2.4 desta tese. Em seguida, a alga protonada foi imersa em solução de 
CaCl2 0,5 M, em 3 ciclos de 12 h sob agitação constante (210 rpm, IKA 
RW20). Após cada ciclo, a solução de cálcio utilizada foi substituída por 
uma nova. Posteriormente, as algas carregadas com Ca foram lavadas 
com água destilada até se obter uma condutividade em torno de 15 μS/cm, 
secas a 45 °C em estufa durante 24 h e armazenadas até à utilização. 
Para todos os testes descritos acima, as amostras inicial e final 
foram medidas usando um analisador multiparâmetro (AZ, 86505-
pH/ORP/Condutividade/TDS/Salinidade). 
 
4.2.5 Estudos de eluição em sistema batelada 
 
Os ensaios de eluição foram realizados apenas para a alga G. 
cervicornis, a fim de avaliar a extração e recuperação dos metais 
removidos do efluente sintético. Para isso, primeiramente, as algas foram 
carregadas com os metais presentes no efluente petroquímico sintético. A 
alga marinha, numa razão de 1,5 g/L, foi colocada em contato com o 
efluente sintético, sob agitação e temperatura constantes (210 rpm e 25 
°C, IKA RW20) durante 24 h. Após o equilíbrio, a quantidade de metais 
removidos foi calculada medindo a concentração residual dos metais de 
interesse (Zn, Ni e Cu) na fase líquida. A alga foi, então, lavada com água 
destilada em dois ciclos de 1 h para remover o excesso de íons metálicos 
que poderiam estar presentes na sua superfície, mas não ligados aos 
grupos funcionais. Em seguida, a biomassa foi seca em estufa a 45 °C 
durante 24 h e armazenada até utilização. A alga carregada com íons 
metálicos foi denominada Me-G. cervicornis. 
Para avaliar o potencial de eluição, foram testadas como eluentes 
soluções de 0,1 M de HCl, HNO3, H2SO4, CaCl2, NaCl e NaOH, obtidas 
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pela diluição de seus respectivos produtos químicos em água ultrapura. A 
água ultrapura também foi testada como eluente. Os ensaios foram 
realizados com 50 mL da solução de eluente em contato com a alga Me-
G. Cervicornis (razão de 1,5 g/L), sob agitação e temperatura constantes 
(120 rpm e 25 °C, TECNAL-0532) durante 6 h. Em seguida, as amostras 
foram filtradas através de filtros de membrana de acetato de celulose e as 
concentrações de íons metálicos foram quantificadas por EAA.  
Os testes seguintes foram realizados apenas com o eluente que 
apresentou os resultados mais promissores entre as soluções testadas. 
Assim, os ensaios de equilíbrio de eluição foram realizados utilizando 
soluções de eluente em concentrações entre 0,01 M e 1,5 M, colocadas 
em contato com a alga Me-G. Cervicornis (razão de 1,5 g/L), sob agitação 
e temperatura constantes (120 rpm e 25 °C, TECNAL-0532) durante 6 h. 
Essa etapa foi realizado para verificar a faixa de concentração ótima de 
eluente para se obter uma eluição eficiente. Após o tempo de eluição, as 
amostras foram filtradas através de filtros de membrana de acetato de 
celulose e a concentração dos metais libertados para a solução foi 
determinada por EAA. A concentração de eluente com maior eficiência 
de eluição e melhor aplicabilidade foi utilizada nos ensaios cinéticos de 
eluição. 
Os ensaios cinéticos de eluição foram realizados com a alga Me-G. 
Cervicornis, numa razão de 1,5 g/L, em contato com a solução de eluente 
na concentração previamente determinada. Essas experiências foram 
realizadas para se obter o tempo mínimo necessário para conseguir uma 
maior remoção dos íons metálicos ligados à biomassa. As amostras foram 
mantidas sob agitação e temperatura constantes (120 rpm e 25 °C, 
TECNAL-0532), e foram recolhidas em intervalos de tempo pré-
determinados até 6 h. Em seguida, as amostras foram filtradas e as 
concentrações dos íons metálicos foram medidas por EAA. 
As condições ótimas de concentração de eluente e tempo de 
eluição foram utilizadas nos ensaios de regeneração seguintes. A perda de 
massa da alga, causada pelo processo de eluição ácida, também foi 
avaliada pela medição da diferença entre a massa da alga antes e após o 
processo de eluição. 
Por fim, para avaliar se o processo de eluição altera a capacidade 
de remoção de íons metálicos, em comparação com as algas brutas, 
amostras de alga carregada com H+ após eluição (H-G. cervicornis) foram 
colocadas em contato com o efluente petroquímico sintético (razão de 1,5 
g/L), sob agitação e temperatura constantes (210 rpm e 25 °C, IKA 
RW20) durante 24 h. Após o equilíbrio, a quantidade de metais removida 
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foi calculada mensurando-se a concentração residual dos metais de 
interesse (Zn, Ni e Cu) na fase líquida. 
 
4.2.6 Estudos de regeneração em sistema batelada 
 
A avaliação da capacidade de regeneração de biomassa é de crucial 
importância para sua potencial aplicabilidade industrial. Conhecendo isto, 
a regeneração da alga G. cervicornis após a etapa de eluição foi realizada 
utilizando soluções de NaCl e CaCl2 0,5 M, obtidas a partir da diluição de 
seus respectivos sais em água ultrapura. A escolha destes sais baseou-se 
nos resultados apresentados em estudos anteriores (POZDNIAKOVA et 
al., 2016; MAZUR et al., 2017), realizados em algas marrons e por esses 
sais serem reagentes baratos. 
Para realizar o ensaio de regeneração, a alga Me-G. Cervicornis foi 
inicialmente submetida a um processo de eluição com HCl 0,5 M durante 
3 h, numa razão de 1,5 g/L. Em seguida, as algas protonadas (H-G. 
cervicornis) foram lavadas com água destilada em 3 ciclos de 1 h (razão 
de 1,5 g/L) para remover o excesso de íons H+ que poderiam estar 
presentes em excesso na superfície da biomassa. Em seguida, colocou-se 
a alga H-G. cervicornis em contato com soluções de 0,5 M de NaCl e 
CaCl2, também a uma razão de 1,5 g/L, em 3 ciclos de 12 h. Após cada 
ciclo, as soluções salinas utilizadas eram substituídas por uma nova. As 
amostras carregadas com Ca ou carregadas com Na foram lavadas com 
água destilada em 3 ciclos de 1 h para remover o excesso de Ca2+ ou Na+ 
que poderia estar presente na superfície da biomassa. A perda de massa 
de alga, causada pelo processo de regeneração, também foi avaliada pela 
medição da diferença entre a massa da alga antes e após a regeneração. 
Posteriormente, as amostras carregadas com Ca e carregadas com 
Na foram colocadas em contato com o efluente petroquímico sintético 
para um novo ciclo de troca catiônica, a fim de verificar se o processo de 
regeneração altera a capacidade de remoção de íons metálicos, em 
comparação com as algas brutas. As amostras de algas, com uma razão 
de 1,5 g/L, foram mantidas em contato com o efluente petroquímico 
sintético sob agitação e temperatura constantes (120 rpm e 25 °C, 
TECNAL-0532) durante 24 h. Após o equilíbrio, a quantidade de metais 
removidos foi calculada medindo a concentração residual dos metais de 






4.2.7 Experiências em colunas 
 
Os ensaios de coluna de leito fixo foram realizados numa coluna 
de borossilicato (Figura 26), que está detalhadamente descrita na Seção 
3.2.6 desta tese. 
O efluente petroquímico sintético foi bombeado, no sentido 
ascendente, através da coluna empacotada com aproximadamente 8,0 g 
da alga Gracilaria cervicornis bruta, utilizando-se uma bomba 
peristáltica (Gilson Minipuls 3) a uma vazão de 10 mL/min, que foi 
frequentemente mensurada de modo a mantê-la constante. A altura obtida 
do leito foi de 20,5 cm. A coleta das amostras foi feita com auxílio de um 
amostrador automático programável (Gilson FC 204), em intervalos de 
tempo pré-definidos, e as amostras foram analisadas por EAA. A 
operação da coluna foi interrompida após obterem-se as curvas de ruptura 
completas de todos os metais de transição (Zn, Ni e Cu). 
 
Figura 26 – Aparato experimental instalado no LABMASSA utilizado na 
realização dos ensaios em sistema contínuo. 
 
 




Em seguida, a eluição em coluna foi realizada no modo de contra-
fluxo. A vazão foi ajustada para 5 mL/min e monitorada periodicamente. 
O pH das amostras coletadas pelo amostrador automático foi monitorado 
de forma descontínua. A etapa de eluição foi realizada até que o pH de 
saída fosse aproximadamente igual ao pH de entrada. Depois disso, 
iniciou-se o procedimento de regeneração da coluna com 1 L de uma 
solução de CaCl2 a 0,5 M e pH 8, que foi bombeada através da coluna 
num fluxo ascendente. O sistema de tubulações da coluna foi organizado 
de forma a recircular a solução de CaCl2 durante o processo de 
regeneração do leito. O pH da solução de regeneração foi ajustado 
continuamente com solução de NaOH 0,5 M. A regeneração do leito foi 
interrompida quando o pH de saída foi aproximadamente 4. 
Após a etapa de regeneração, foi realizado um novo ciclo de 
saturação com o efluente sintético até a obtenção da curva de ruptura 
completa para Zn, Ni e Cu. A concentração de metal (Zn, Ni e Cu) 
presente nas amostras foi analisada por EAA. A vazão de alimentação 
para as etapas de saturação e eluição neste ciclo também foi mantida em 
10 e 5 mL/min, respectivamente. 
 
4.3 RESULTADOS E DISCUSSÃO 
 
4.3.1 Características da biomassa 
 
A Tabela 18 apresenta as propriedades físico-químicas das quatro 
algas marinhas estudadas como biossorventes. 
A quantidade total dos metais leves (Na, K, Ca e Mg) presentes nas 
algas G. caudata e G. cervicornis foi de aproximadamente 1,2 mEq/g e 
1,1 mEq/g, respectivamente. No entanto, a composição foi bastante 
diferente, uma vez que G. caudata apresenta maior quantidade de metais 
monovalentes (Na e K), enquanto G. cervicornis tem maior concentração 
de metais divalentes (Ca e Mg). Os dados sugerem que as algas G. 
cervicornis e G. caudata possuem alta afinidade para íons magnésio e 
potássio, respectivamente. Estes metais leves estão inicialmente ligados 
aos grupos funcionais presentes na superfície da parede das células de 
macroalgas vermelhas e podem ser subsequentemente substituídos por 
um processo de troca catiônica quando em contato com os íons de metal 
de transição (BHATNAGAR et al., 2012a). As concentrações de Zn, Ni e 





Tabela 18 – Características das macroalgas vermelhas G. caudata e G. 
cervicornis (valor médio de 4 amostras ± desvio padrão). 
 
Características G. caudata G. cervicornis 
Na (mEq/g) 0,35 ± 0,01 0,21 ± 0,01 
K (mEq/g) 0,46 ± 0,01 0,03 ± 0,01 
Mg (mEq/g) 0,16 ± 0,01 0,50 ± 0,01 
Ca (mEq/g) 0,26 ± 0,05 0,34 ± 0,01 
Soma dos metais leves (mEq/g) 1,23 1,08 
Densidade aparente (g/cm3) 1,32 1,08 
Densidade real (g/cm3) 1,43 1,31 
Porosidade da partícula 0,074 0,145 
Área superficial (m²/g) 11,3 15,4 
Fonte: a autora (2017). 
 
A Figura 27 mostra a morfologia das algas G. caudata (a-b) e G. 
cervicornis (c-d), onde é possível observar que a superfície das 
macroalgas apresenta uma estrutura rugosa com pequenos fragmentos, 
que podem ser resíduos do ambiente marinho e/ou cristais de sal. 
A estrutura não possui poros evidentes, o que está de acordo com 
a baixa área superficial obtida por porosimetria de mercúrio, que 
corresponde a 11,3 e 15,4 m²/g para as algas G. caudata e G. cervicornis, 
respectivamente, conforme apresentado na Tabela 18. 
Através do espectro de FTIR apresentado na Figura 28 é possível 
observar a presença de vários picos de absorbância, o que está de acordo 
com a natureza complexa da biomassa e corresponde aos grupos 
funcionais que são capazes de interagir com os cátions. 
Os espectros de FTIR mostraram um largo pico entre 3600 e 3200 
cm-1, que sugere a presença do estiramento hidroxílico (O-H) de grupos 
amino e carboxílicos da celulose e proteínas presentes nas paredes 
celulares (ATA, NALCACI e OVEZ, 2012; HE e CHEN, 2014; 
ANASTOPOULOS e KYZAS, 2015). Os picos em torno de 2930 cm-1 e 
1570 cm-1 podem ser atribuídos às vibrações da ligação alifática C-H dos 
grupos -CH, -CH2 e -CH3 presentes na celulose (ATA, NALCACI e 
OVEZ, 2012; ANASTOPOULOS e KYZAS, 2015). A banda de absorção 
a 2100 cm-1 pode ser atribuída as ligações C≡C de alcino (RATHOD, 
MODY e BASHA, 2014). 
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Os íons carboxilatos são identificados em dois picos: a banda em 
cerca de 1670 cm-1 corresponde ao estiramento assimétrico e o 
estiramento simétrico é representado pelo pico em torno de 1430 cm-1 
(SHENG et al., 2004; SARı e TUZEN, 2008). A região em torno de 1430 
cm-1 também pode ser devida à vibração de estiramento simétrico O–C–
O de aminoácidos da biomassa (HE e CHEN, 2014). A presença de 
ésteres sulfatados é atribuída à banda de vibração a 1250 e 1370 cm-1 
(FREILE-PELEGRı́N e MURANO, 2005). 
 
Figura 27 – Micrografias MEV das algas G. caudata (a-c) e G. cervicornis (b-d) 










Os picos de absorbância em torno de 1170 cm-1 correspondem ao 
alongamento simétrico da banda –SO3 em ácidos sulfônicos (ATA, 
NALCACI e OVEZ, 2012), presente principalmente nos polissacáridos 
de biomassa. O grupo fosfato também é identificado no pico de 2360 cm-
1 como fosfato dibásico (HPO42–) (EL-SIKAILY, EL NEMR e 
KHALED, 2011; EL NEMR et al., 2015). As bandas de absorbância a 
aproximadamente 1110 cm-1 são devidas ao alongamento das ligações –
C–O em grupos alcoólicos (SHENG et al., 2004; HE e CHEN, 2014). A 
absorbância a 930 cm-1 é atribuída a vibração do grupo C–O–C de 3,6-
anidro-α-ʟ-galactose (SOUZA et al., 2012; BARROS et al., 2013).  
 
Figura 28 – Dados experimentais obtidos para (a) espectro FTIR das algas G. 
caudata (1) e G. cervicornis (2); e (b) Ampliação do espectro FTIR para número 
de onda menor que 1500 cm-1. 
  
(a) (b) 
Fonte: a autora (2017). 
 
A posição de grupos sulfatados pode ser sugerida por bandas entre 
850 e 800 cm-1. Vários pequenos picos são observados neste intervalo nos 
dois espectros de infravermelhos, destacando-se a presença dos picos em 
845 e 825 cm-1, que podem ser atribuídos aos grupos 4–O–sulfato e 2–O–
sulfato presentes em d-galactose, respectivamente. Os picos a 820 e 800 
cm-1 são atribuído à sulfatação em C6 de 1-galactose e C2 da 3,6-anidro-
1-galactose, respectivamente (BARROS et al., 2013). 
O modelo heterogêneo desenvolvido foi capaz de ajustar os dados 
experimentais obtidos por titulação potenciométrica, como pode ser 











































































observado na Figura 29. O modelo utilizado para quantificação dos 
grupos funcionais está descrito na Seção 2.7 desta tese. 
 
Figura 29 – Dados experimentais e curvas do modelo para titulação 
potenciométrica e função de distribuição de afinidade para íons de hidrogênio 
para as macroalgas vermelhas G. caudata (a) e G. cervicornis:  dados 





Fonte: a autora (2017). 
 
A soma dos grupos funcionais ácidos com constante de dissociação 
pKa entre 1,6 e 2,7 (conforme apresentado na Tabela 19), obtida para a 
alga G. caudata (Qmax,1= 1,1 ± 0,1 mmol/g) e G. cervicornis (Qmax,1= 0,7 
± 0,1 mmol/g), e de grupos funcionais ácidos com  constante de 
dissociação (pKa) entre 3,6 e 4,1, obtida para a alga G. caudata (Qmax,2= 
0,2 ± 0,1 mmol/g) e G. cervicornis (Qmax,2= 0,4 ± 0,1 mmol/g) são muito 
próximos dos valores obtidos para a soma das quantidades de metais leves 
(Na, K, Ca e Mg) presentes na biomassa. Esses resultados comprovam 
que a capacidade máxima de troca iônica das algas está em torno de 1,2 e 
1,1 mEq/g. 
O potencial de biossorção de macroalgas vermelhas é atribuído à 
presença de polissacarídeos como carrageninas e ágar. Como apresentado 
na fundamentação teórica desta tese, o ágar é uma mistura de 
polissacarídeos que podem ser divididos em dois subgrupos: agaroses e 
agaropectinas. A agarose é um polissacárido neutro e linear, enquanto a 
agaropectina é um polímero ácido contendo grupos sulfato, metilo e 
piruvato de metilo (RIOUX e TURGEON, 2015). A carragenina, outro 













































































grupo de polissacarídeos que contribui para o potencial de remoção dos 
íons metálicos, é constituído por longas cadeias lineares de D-galactose e 
D-anidrogalactose com sulfatos de éster (grupos sulfato) normalmente 
neutralizados por cátions como Na+, K+ e Ca2+ que podem ser trocáveis 
com os metais de transição presentes nas águas residuárias (LIU et al., 
2015).  
 
Tabela 19 – Parâmetros do modelo de distribuição contínua para as macroalgas 
vermelhas G. caudata e G. cervicornis (Força iônica = 0.1 M). 
 
 G. caudata G. cervicornis 
Qmax,1 (mmol/g) 1,1 ± 0,1 0,7 ± 0,1 
Qmax,2 (mmol/g) 0,2 ± 0,1 0,4 ± 0,2 
Qmax,3 (mmol/g) 0,4 ± 0,3 0,5 ± 0,5 
pKH,1
'   2,69 ± 0,06 1,6 ± 0,1 
pKH,2
'   4,1 ± 0,4 3,6 ± 0,3 
pKH,3
'   10 ± 2 10 ± 2 
mH,1  0,89 ± 0,03 0,8 ± 0,1 
mH,2  0,8 ± 0,4 0,6 ± 0,1 
mH,3  0,3 ± 0,2 0,2 ± 0,2 
R2  0,998 0,999 
SR
2  (mmol/g)² 2,6×10-4 3,3×10-5 
Fonte: a autora (2017). 
 
Os grupos funcionais mais frequentemente presentes nestes 
polissacáridos são grupos carboxílicos e carboximetilcelulose (pKa em 
torno de 3,5), grupos sulfato (pKa em torno de 2,0) e grupos amino (pKa 
em torno de 6,5) (YAN e ZHANG, 2014). De acordo com os valores 
experimentais de pKa para as algas G. cervicornis, acredita-se que os 
grupos ácidos são constituídos, principalmente, de grupos sulfatados, o 
que estaria de acordo com a constituição dos polissacarídeos presentes 
nas algas vermelhas: carrageninas são galactanos altamente sulfatados 
(20- 38 %) e agaroses são galactanos de baixo teor de sulfatos (2 %) 
(BARNES e BARNES, 2005).  
Para a alga G. caudata, um valor de pKa em torno de 4,1 indica que 
pode haver influência de grupos amino e/ou carboxílicos no montante de 
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grupos ácidos. Este resultado está de acordo com o valor da largura de 
distribuição (mH,1), que sugere uma alta heterogeneidade dos grupos 
ácidos. Os valores pKH,2
'  estão relacionados com os grupos hidroxilo e a 
sua interação com íons metálicos ocorre apenas para valores de pH 
elevados, normalmente pH > 10. 
Por fim, a largura da distribuição (mH) dos grupos básicos de ambas 
as algas (mH,2 entre 0,2 e 0,3) foi inferior à dos grupos ácidos (mH,1 entre 
0,4 e 0,7), o que corresponde a uma distribuição mais ampla e a uma 
elevada heterogeneidade dos grupos hidroxilo quando comparados com 
os grupos ácidos. 
 
4.3.2 Equilíbrio de troca iônica em sistema batelada 
 
Inicialmente, a Tabela 20 apresenta as principais características do 
efluente petroquímico sintético utilizado neste estudo. O efluente 
apresentava pH neutro, baixo teor de matéria orgânica e presença de 
diferentes íons inorgânicos, principalmente cloreto, sódio e cálcio. A 
quantidade de metais de transição presentes nas águas residuais foi de 2,2 
± 0,1 mg/L para o níquel, 4,3 ± 0,2 mg/L para o zinco e 2,0 ± 0,3 mg/L 
para o cobre.  
 
Tabela 20 – Características físico-químicas do efluente petroquímico sintético.  
 
Parâmetros Valores  Parâmetros Valores 
Na (mg/L) 224 ± 3  pH 6,3 ± 0,3 
K (mg/L) 14 ± 1  Cloretos (mg Cl-/L) 534,5 
Mg (mg/L) 11 ± 2  Nitritos (mg NO2-/L) < 0,1 
Ca (mg/L) 38 ± 4  Sulfatos (mg SO42-/L) 93 
Ni (mg/L) 2,2 ± 0,1  Nitratos (mg NO3-/L) 4,3 
Zn (mg/L) 4,3 ± 0,2  Fosfatos (mg PO43-/L) < 0,3 
Cu (mg/L) 2,0 ± 0,3    
     
Demanda Química de Oxigênio (DQO) (mg O2/L) 99 
Carbono total (TC) (mg C/L) 4,8 
Carbono inorgânico total (IC) (mg C/L) 0,8 
Carbono orgânico total (TOC) (mg C/L) 4,0 
Fonte: a autora (2017). 
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Além disso, considerando a espécie de íons presentes na solução e 
o pH de trabalho, a fração molar para os íons Zn2+, Ni2+ e Cu2+ é de 
aproximadamente 93, 94 e 94 %, respectivamente, sendo o percentual 
restante composto por outras espécies solúveis não carregadas (ZnSO4, 
CuSO4 e NiSO4). 
O modelo de Langmuir multicomponente apresentado na Seção 2.5 
desta tese também foi utilizado para descrever o comportamento de 
equilíbrio de troca iônica entre os íons metálicos presentes no efluente e 
a superfície celular das macroalgas vermelhas. Porém, neste caso a 
remoção do cálcio pela biomassa não foi observada nos ensaios e, por este 
motivo, não foi considerada no cálculo do modelo. O modelo foi capaz 
de descrever os dados experimentais de equilíbrio para todos os metais de 
transição, conforme apresentado na Figura 30. O pH também foi avaliado 
e nenhuma variação considerável foi observada ao longo dos 
experimentos. 
Considerou-se que a quantidade total de sítios ligantes presentes 
na superfície de biomassa e utilizada no modelo de equilíbrio, qmax , 
corresponde à quantidade obtida pela técnica de titulação 
potenciométrica, a qual está de acordo com a soma do metais alcalinos e 
alcalino-terrosos presentes na biomassa obtida por digestão ácida.  
A Tabela 21 mostra os parâmetros de equilíbrio de Langmuir para 
as algas vermelhas brutas G. caudata e G. cervicornis e também para o 
Ca-G. cervicornis. 
 
Tabela 21 – Parâmetros do modelo de equilíbrio de Langmuir multicomponente 
para as algas G. caudata, G. cervicornis e Ca-G. cervicornis. 
 
 Algas 
Parâmetro G. caudata G. cervicornis Ca-G. cervicornis 
qmax (mEq/g) 1,28 ± 0,08 0,9 ± 0,1 0,9 ± 0,1 
KCu (L/mEq) 2,0 ± 0,6 3 ± 2 4 ± 2 
KNi (L/mEq) 0,28 ± 0,08 0,51 ± 0,07 0,2 ± 0,5 
KZn (L/mEq) 0,7 ± 0,4 1,3 ± 0,3 0,5 ± 0,9 
R2  0,903 0,986 0,994 
SR
2  (mEq/g)² 1,70 × 10-3 1,22 × 10-4 1,33× 10-4 
Fonte: a autora (2017). 
 
Embora o efluente sintético apresente uma elevada concentração 
de metais alcalinos e alcalino-terrosos, a resina natural remove 
142
  
preferencialmente os íons metálicos de transição. A elevada seletividade 
da biomassa para estes metais pode ser explicada por alguns fatores: para 
baixas concentrações em fase aquosa, as resinas de permuta catiônica 
convencionais preferem geralmente remover íons de valências mais 
elevadas. Quando a valência dos cátions é igual, o cátion com o menor 
raio hidratado é preferido pela resina (BAUER e VELDE, 2014). Neste 
caso, a ligação ocorre, preferencialmente, com os íons divalentes 
presentes no efluente sintético (Zn, Ni, Cu, Ca e Mg) do que com os 
monovalentes (Na e K).  
 
Figura 30 – Equilíbrio de troca iônica para as espécies de Zn, Ni e Cu presentes 
no efluente petroquímico sintético usando a alga G. caudata bruta (a), G. 
cervicornis bruta (b) e Ca-G. cervicornis (c): dados experimentais ( Zn,  Ni 






Fonte: a autora (2017). 




















































Outro fator interessante é a possível correlação da preferência de 
ligação dos metais de transição com suas características intrínsecas, de 
acordo com a teoria HSAB (PEARSON, 1963). Os íons metálicos podem 
ser classificados de acordo com sua polarizabilidade e eletronegatividade 
como ácidos macios, ácidos limítrofes (borderline) ou ácidos duros. Os 
íons macios tendem a formar complexos mais estáveis com doadores 
macios, enquanto os íons duros tendem a formar ligações fortes com 
doadores altamente eletronegativos, que são difíceis de polarizar 
(doadores duros - O ou F) (MAZUR et al., 2017). De acordo com 
YIPMANTIN et al. (2011), o sulfato é considerado como uma base 
limítrofe, enquanto que os íons metálicos de transição Zn2+, Ni2+ e Cu2+ 
são classificados como ácidos limítrofes e Ca2+ e Mg2+ são classificados 
como ácidos duros (ALFARRA, FRACKOWIAK e BÉGUIN, 2004; 
PUSZYŃSKA-TUSZKANOW et al., 2011). Com base na teoria de 
HSAB e no papel desempenhado pelos polissacáridos sulfatados na 
ligação do metal, é possível justificar a maior afinidade entre os grupos 
sulfato da resina natural para os metais de transição. 
As algas vermelhas apresentaram maior seletividade para os íons 
Cu, seguidos pelos íons Zn e Ni, respectivamente. A maior seletividade 
para Cu2+ também pode ser justificada por sua menor dureza em 
comparação com outros metais de (ηCu= 8,3, ηNi= 8,5, ηZn= 10,8 
(PEARSON, 1988)), sendo este íon preferencialmente ligado aos grupos 
galactanos. Com base nos dados de dureza, o níquel deveria ser o íon 
seguinte na ordem de seletividade. No entanto, como a concentração de 
Zn no efluente sintético é duas vezes a concentração de Ni e Cu, é 
provável que a sua afinidade para a biomassa tenha sido afetada 
positivamente. 
Comparando os resultados obtidos entre as algas G. cervicornis na 
sua forma bruta e saturada com Ca, observou-se uma diminuição dos 
valores 𝐾Ni e 𝐾Zn em mais de 50 %. É possível que os íons Zn e Ni 
desloquem mais facilmente os íons monovalentes Na e K que estão 
presentes na alga bruta, mas que não estão presentes na biomassa 
carregada com Ca. Por outro lado, o 𝐾Cu obtido para as algas G. 
cervicornis bruta e na forma Ca não apresenta diferença significativa 
dentro da faixa de erro, indicando que as duas formas de algas têm uma 
afinidade muito semelhante para os íons Cu. 
Por fim, observa-se que as constantes de afinidade obtidas para as 
macroalgas marrons, apresentadas no Capítulo 3 na Tabela 11, 
apresentam o mesmo comportamento de afinidade para os íons metálicos 
obtidos para as macroalgas vermelhas, sendo o cobre o íon com maior 
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afinidade para os grupos funcionais, seguido pelos íons Zn e Ni, 
respectivamente.  
 
4.3.3 Cinéticas de troca iônica em sistema batelada 
 
A Figura 31 mostra os perfis cinéticos de troca iônica para metais 
de transição (Zn, Ni e Cu) e metais leves (Na, K, Ca e Mg) e para as 
macroalgas vermelhas G. caudada, G. cervicornis e Ca-G. Cervicornis a 
fim de ilustrar o mecanismo de troca iônica que ocorre na ligação dos 
metais de transição. 
Observa-se que a remoção de Cu, Zn e Ni ocorre mais rapidamente 
na fase inicial do experimento e reduz até atingir o equilíbrio (cerca de 
120 min). A Figura 31 também mostra que, quando em contato com o 
efluente petroquímico sintético por um tempo suficiente, ocorre o 
deslocamento de cátions de metais leves (Na, K, Ca e Mg), originalmente 
ligados aos grupos funcionais em quantidades muito próximas aos íons 
de transição que são removidos da solução. Este resultado confirma que 
a troca iônica é o mecanismo predominante envolvido na remoção de 
metais de transição presentes no efluente estudado, utilizando-se as algas 
vermelhas G. caudata e G cervicornis, com uma razão estequiométrica 
2:1 entre os cátions monovalentes e 1:1 para os cátions divalente e 1:1. 
A capacidade de remoção de Zn, Ni e Cu, em condições de 
equilíbrio, utilizando as três algas variou entre 0,03 e 0,05 mEq/g para Zn, 
entre 0,03 e 0,06 mEq/g para Cu e entre 0,01 e 0,02 mEq/g para Ni. A 
alga G. cervicornis apresentou uma capacidade de remoção total 
ligeiramente maior que G. caudata (0,105 mEq/g e 0,096 mEq/g, 
respectivamente). A alga Ca-G. cervicornis apresentou uma capacidade 
de remoção total de 0,104 mEq/g, muito semelhante à obtida para alga 
bruta, o que indica que o tratamento com Ca não afeta o desempenho da 
alga. No entanto, a Ca-G. cervicornis apresenta uma maior capacidade de 
remoção de cobre (de 0,037 na alga bruta para 0,058 mEq/g na forma Ca) 
e menor ligação para zinco (de 0,052 para 0,035 mEq/g) e níquel (de 
0,017 para 0,011 mEq/g). 
A Figura 32 (a-f) mostra que o modelo de transferência de massa 
aplicado neste trabalho foi capaz de prever satisfatoriamente o perfil de 







Figura 31 – Cinéticas de troca iônica para as espécies de Zn, Ni e Cu presentes 
no efluente petroquímico sintético usando a alga G. caudata bruta (a), G. 
cervicornis bruta (b) e Ca-G. cervicornis (c):):  - Zn,  - Ni,  - Cu,  - Ca, 









Fonte: a autora (2017). 
 















































































































































































































































Figura 32 – Concentração experimental (símbolos) e estimada (linha) das 
espécies iônicas em fase líquida (símbolos vazados) e fase sólida (símbolos 
preenchidos) para a remoção dos metais pela alga G. caudata bruta (a-b), G. 








Fonte: a autora (2017). 
 
Os valores de Dh obtidos para todas as espécies metálicas e para 
todas as macroalgas testadas foram menores do que os seus coeficientes 































































de difusão iônica em solução aquosa (Dm, Cu = 7,2 × 10-6 cm²/s; Dm, Zn = 
6,9 × 10-6 cm²/s e Dm, Ni = 6,79 × 10-6 cm²/s) (MARCUS, 2015), o que 
pode indicar que a estrutura de gel das macroalgas constitui uma 
resistência à transferência de íons para os sítios de ligação. De acordo com 
os resultados obtidos experimentalmente, os íons zinco e níquel difundem 
mais rapidamente do que os íons cobre. 
A Tabela 22 lista as constantes de tempo de difusão (τd), os 
coeficientes de transferência de massa para a difusão intrapartícula 
(kp×ap) e o coeficiente de difusão homogênea intrapartícula (Dh) obtidas 
pela modelagem cinética de troca catiônica, em sistema batelada, 
considerando a resistência de transferência de massa interna na partícula 
descrita pelo modelo de força motriz linear (LDF), descrito na Seção 2.5 
desta tese.  
 
Tabela 22 – Parâmetros estimados pelo modelo de transferência de massa e 
capacidade de sorção no equilíbrio (𝐿𝑝 = 0,235 mm; 𝑉 = 0,05 L; 𝑊 = 0,075 g). 
 
 Metal G. caudata G. cervicornis Ca-G. cervicornis 
q 
(mEq/g) 
Zn 0,047 0,051 0,036 
Ni 0,015 0,017 0,011 
Cu 0,035 0,037 0,058 
𝒌𝒑,𝒊 × 𝒂𝒑 
(1/min) 
Zn 7,6 × 10-2 6,4 × 10-2 1,6 × 10-1 
Ni 4,9 × 10-2 1,1 × 10-1 3,1 × 10-1 
Cu 4,0 × 10-3 1,7 × 10-2 9,0 × 10-3 
𝝉𝒅,𝒊 
(min) 
Zn 39 47 19 
Ni 61 29 10 
Cu 800 179 330 
𝑫𝒉,𝒊 
(cm²/s) 
Zn 2,3 × 10-7 2,0 × 10-7 5,0 × 10-7 
Ni 1,5 × 10-7 3,2 × 10-7 9,5 × 10-7 




Zn 1,9 × 10-1 1,0 × 10-3 1,8 × 10-4 
Ni 1,8 × 10-4 1,8 × 10-4 1,8 × 10-4 
Cu 3,8 × 10-3 4,2 × 10-3 8,6 × 10-3 
Fonte: a autora (2017). 
 
Correlacionando-se esses resultados com os dados obtidos no 
Capítulo 3, em especial na Tabela 13, observa-se que, embora as algas 
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marrons apresentem quase o dobro de grupos funcionais disponíveis para 
troca iônica (aproximadamente 2,2 mEq/g e 1,2 meq/g para macroalgas 
marrons e vermelhas, respectivamente), as capacidades de sorção para os 
íons metálicos presentes no efluente petroquímico são muito semelhantes 
quando submetidas às mesmas condições iniciais. Com isso, é possível 
supor que para efluentes com baixa concentração de íons metálicos, 
ambas as espécies de macroalgas podem ser usadas em sistemas de 
tratamento com considerável eficiência. 
 
4.3.4 Estudos de eluição e regeneração em sistema batelada 
 
Além de potenciar a reutilização de biomassa num novo ciclo de 
saturação, o processo de eluição permite que os íons metálicos 
concentrados na solução de eluente possam ser recuperados - por 
exemplo, por um processo de eletrólise - e retornar ao setor industrial 
como matéria-prima. Além disso, uma remoção dos metais da biomassa 
também diminui os problemas ambientais causados pelo depósito de 
resíduos tóxicos em aterros sanitários. É importante, contudo, que após a 
etapa de eluição a biomassa apresente características próximas das 
iniciais, isto é, com uma pequena quantidade de metal ligado e sem danos 
ou alterações na sua estrutura. 
No que diz respeito à determinação do melhor eluente para o 
processo, a Figura 33 mostra as eficiências de eluição obtidas para os 
metais de transição usando diferentes reagentes, após um tempo de 
contato de 24 h.  
 
Figura 33 – Eficiência de eluição para  - Zn,  - Ni e  - Cu usando diferentes 
soluções eluentes a 0,1 M: AUP – água ultrapura. 
 
































As eficiências de eluição para os metais Zn, Ni e Cu são muito 
próximas a 100 % para todos os ácidos testados (HCl, HNO3 e H2SO4), o 
que está de acordo com os resultados relatados na literatura (SINGH, 
KUMAR e GAUR, 2008; BAKATULA et al., 2014; HACKBARTH et 
al., 2015; JAYAKUMAR, RAJASIMMAN e KARTHIKEYAN, 2015). 
Os íons metálicos, tais como Cd2+, Cu2+, Zn2+, Ni2+ e Mn2+, que são 
sorvidos a pH > 5, podem ser dessorvidos a pH < 2 (WASE e FORSTER, 
1997). 
Para a solução de CaCl2, as eficiências de eluição foram 
aproximadamente 100, 58 e 38 % para Zn, Ni e Cu, respectivamente. Isto 
indica que o Zn pode ser facilmente deslocado pelo Ca, enquanto a ligação 
entre os íons Cu e os grupos funcionais presentes na superfície da alga 
parece ser mais "forte". Estes resultados estão de acordo com as 
constantes de afinidade obtidas através do modelo de equilíbrio.  
Foram obtidos resultados de eluição ineficientes para os testes 
realizados com soluções de água ultrapura (AUP), NaCl e NaOH. Para 
solução de NaCl, as eficiências de eluição foram de 59, 52 e 9 % para Zn, 
Ni e Cu, respectivamente. Em relação ao uso de NaCl, MAZUR et al. 
(2017) relataram uma modificação na estrutura da biomassa para uma 
consistência pastosa quando ela foi regenerada com solução de NaCl após 
a etapa de eluição. Esta condição pode ser um resultado da solubilização 
dos alginatos pelo íon Na+ (DAVIS, VOLESKY e MUCCI, 2003) e/ou 
devido ao aumento da pressão osmótica dentro das células durante a 
lavagem com água destilada, causando sua desintegração por ruptura da 
parede celular (ALVINO, SKRIBA e KUNIN, 1983). É possível que a 
eficiência de eluição obtida para NaCl seja devido à solubilização parcial 
dos polissacáridos presentes na parede celular. A eluição quase nula 
obtida com a solução de NaOH 0,1 M (pH em torno de 13) evidencia que 
um valor de pH elevado inibe a remoção de metal da biomassa, 
confirmando que os íons metálicos são mais facilmente removidos da 
biomassa pela ação dos íons H+ presentes nas soluções ácidas. Além 
disso, valores de pH acima de 9 podem acelerar a degradação da estrutura 
das células das algas. Finalmente, a água ultrapura não foi capaz de 
deslocar os íons metálicos da superfície da biomassa, o que confirma que 
o mecanismo principal no processo de eluição é um processo de troca 
catiônica. 
Com base nos resultados obtidos, optou-se por utilizar soluções de 
HCl como eluente, devido à sua elevada eficiência de eluição, tal como 
apresentado na literatura, a facilidade de manuseio e armazenamento e 
por evitar processos de precipitação no leito (KUYUCAK e VOLESKY, 
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1989; ALDOR, FOUREST e VOLESKY, 1995; HASHIM, TAN e CHU, 
2000; CHEN e YANG, 2005; GONG et al., 2005). 
Os testes de eluição seguintes foram realizados utilizando soluções 
de HCl com diferentes concentrações, variando entre 0,01 M (0,03 % 
HCl) e 1,5 M (HCl a 4,5 %), como pode ser observado na Figura 34a. 
Verifica-se que a eficiência de eluição para as espécies de Zn, Ni e Cu foi 
superior a 90 % para toda a faixa de concentração testada. Embora uma 
solução de HC1 menos concentrada já exibe elevada eficiência de eluição, 
foi escolhida uma concentração intermédia de HCl 0,5 M (1,5 %) nos 
seguintes testes, uma vez que uma elevada concentração de H+ 
potencializa a transferência de massa dos prótons presente na solução para 
a parede da biomassa. Por outro lado, uma alta concentração de H+ pode 
causar sérios danos à biomassa e, consequentemente, reduzir a capacidade 
de remoção nos ciclos seguintes (CHOJNACKA, CHOJNACKI e 
GÓRECKA, 2005).  
 
Figura 34 –(a) Dados de equilíbrio de eluição para Me-G. cervicornis usando 
diferentes concentrações de HCl. (b) Cinética de eluição para Me-G. cervicornis 
usando HCl 0,5 M:  - Zn;  - Cu;  - Ni; - - - concentração de metal na fase 




Fonte: a autora (2017). 
 
A Figura 34b mostra o comportamento cinético de eluição das 
espécies metálicas a partir da biomassa carregada. O processo de eluição 
utilizando HCl a 1,5 % (0,5 M) é rápido, sendo o equilíbrio atingido em 
cerca de 30 min, o que é um resultado interessante, uma vez que a etapa 
de eluição deve ser mais rápida do que a etapa de saturação. 












































A perda de massa causada pelo processo de eluição em batelada 
também foi avaliada, sendo de aproximadamente 20 % (15 ± 2 mg). De 
acordo com Pozdniakova et al. (2016), a libertação de material solúvel 
presente na estrutura da biomassa, como íons e moléculas orgânicas 
menores, está relacionada com a perda de biomassa após a etapa de 
eluição (ou de lavagem com ácido). Este fator necessita de ser 
considerado na concepção de uma instalação de troca catiônica para 
vários ciclos de saturação/eluição/regeneração numa coluna de leito fixo. 
Em relação ao processo de regeneração, realizado com soluções de 
NaCl 0,5 M e CaCl2, a Figura 35 apresenta a influência deste processo 
sobre a capacidade de remoção dos metais de transição em um segundo 
ciclo de saturação (após o processo de eluição).  
 
Figura 35 – Quantidade de metal removida do efluente petroquímico sintético 
usando a alga G. cervicornis nas formas:  - bruta (primeiro ciclo),  - protonada 
após eluição -  regenerada com CaCl2 e  - regenerada com NaCl.  - 
quantidade de metal inicialmente em solução. 
 
 
Fonte: a autora (2017). 
 
Observa-se que o uso de biomassa protonada resultou em uma 
redução considerável na capacidade de remoção de todos os metais de 
transição. A etapa de eluição provoca a protonação dos sítios de ligação 
e, assim, os íons H+ realizam a troca com os cátions metálicos num 
segundo ciclo de saturação. Isto resultou numa diminuição do pH da 
solução de 6,3 para 3,6 e também numa competição entre os íons H+, em 
maior concentração, com os íons metálicos pelos mesmos sítios, 
conforme já relatado por Hackbarth et al. (2014). 
A biomassa regenerada com CaCl2 e NaCl apresentou maior 





























protonada. Nesses ensaios, a variação do pH foi pequena (de 6,3 a 5,3 e 
4,9 para as algas regeneradas com CaCl2 e NaCl, respectivamente), o que 
indica que a conversão dos grupos funcionais na forma Na foi menos 
eficiente que a forma Ca e pequena quantidade de sítios de ligação podem 
ainda estar protonados.  
Observou-se uma diminuição na capacidade de remoção de 36 % 
para Zn e 10 % para Ni quando se utilizou CaCl2 como regenerante, em 
comparação com o primeiro ciclo utilizando algas brutas. Para o cobre, o 
desempenho foi muito semelhante ao obtido no primeiro ciclo de 
saturação. Os resultados obtidos quando o NaCl foi utilizado como 
regenerante foram significativamente piores, com uma diminuição na 
capacidade de remoção de 41 % para o Zn, 12 % para o Ni e 16 % para o 
Cu. A perda de massa após a etapa de regeneração também foi avaliada, 
sendo de aproximadamente 21 e 23 % para CaCl2 e NaCl, 
respectivamente.  
Com base nestes resultados, conclui-se que a biomassa regenerada 
com solução de cloreto de cálcio apresentou um melhor desempenho para 
a remoção dos metais de transição do que as algas regeneradas de Na.  
Esse resultado pode estar diretamente relacionado à conversão não 
eficiente dos grupos funcionais na forma Na. À medida que os íons Ca2+ 
apresentam maior afinidade para os grupos funcionais, o processo de 
regeneração ocorre mais rapidamente quando comparado à regeneração 
com sais de sódio. Este fato foi crucial para a escolha de CaCl2 como 
regenerante para aplicação em uma coluna de leito fixo. 
A escolha adequada do regenerante é essencial para otimizar o 
processo de troca iônica usando algas como resinas naturais em sistema 
contínuo, uma vez que esta decisão afeta diretamente a vida útil do leito 
e, consequentemente, sua viabilidade econômica. Nesse sentido, 
considerando a operabilidade da coluna e sabendo que a etapa de 
eluição/regeneração deve levar o menor tempo possível, foi decidido usar 
soluções de cloreto de cálcio no passo de regeneração. 
 
4.3.5. Curvas de ruptura de troca iônica usando uma coluna de leito 
fixo 
 
A Figura 36 apresenta as curvas de ruptura de troca iônica para as 
espécies de Cu, Zn e Ni, presentes no efluente petroquímico sintético, 
utilizando as algas G. cervicornis bruta e após a etapa de eluição e 
regeneração, bem como as curvas de ruptura preditas pelo modelo de 




Figura 36 – Curvas de ruptura de troca iônica para as espécies de  - Zn,  - Cu 
e  - Ni usando a alga (a) G. cervicornis bruta e (b) após etapa de regeneração 




Fonte: a autora (2017). 
 
Pode-se observar que, para ambos os ciclos, as curvas de ruptura 
do Zn e Ni são obtidas mais rapidamente do que as curvas para o Cu, 
resultado que está em conformidade com as constantes de afinidade 
obtidas nos ensaios em batelada. Para o primeiro ciclo, a capacidade total 
de operação foi de 0,25 mEq/g, sendo 0,22, 0,02 e 0,01 mEq/g para Cu, 
Zn e Ni, respectivamente, enquanto que a capacidade total de operação 
para o segundo ciclo foi 0,24 mEq/g, sendo 0,21, 0,02 e 0,01 mEq/g para 
Cu, Zn e Ni. A capacidade de operação obtida para cada cátion metálico 
está de acordo com a ordem de constantes de afinidade de equilíbrio 
apresentada na Tabela 21. O comportamento observado para esta alga é 
semelhante ao observado para a macroalga marrom L. hyperborea 
apresentada no Capítulo 3 desta tese.  
Para a 1ª saturação foram utilizados os parâmetros de equilíbrio 
obtidos para a alga bruta e para a 2ª saturação foram utilizados os 
parâmetros de equilíbrio obtidos para a alga carregada com Ca. É 
importante ressaltar também que a perda de massa foi considerada no 
cálculo das capacidades de operação apresentadas anteriormente. 
Como observado na Fig. 36, há um pequeno overshoot nas curvas 
de ruptura para as espécies de Zn e Ni. Isso significa que parte destes íons, 
que se ligaram a biomassa num primeiro momento, foi sendo 
gradativamente substituída pelo Cu ao longo do processo de saturação. 
Além disso, é possível que parte dos metais divalentes (Ca e Mg) 




























presentes no efluente sintético em concentrações muito superiores a dos 
metais de transição, também se liguem parcialmente à superfície da 
biomassa, libertando as espécies de Zn e Ni. 
É interessante ressaltar que a concentração inicial dos metais leves 
no efluente sintético, em mEq/L, é cerca de 50 vezes maior do que a 
concentração dos íons Cu, Ni e Zn. Se consideradas apenas as 
concentrações de íons divalentes presentes na solução, sua concentração 
é 5 vezes maior do que a concentração de íons de metais de transição. 
Como a seletividade é uma função da concentração iônica, ela pode ser 
alterada com a variação da concentração interna no leito. Portanto, a 
substituição dos íons metálicos inicialmente ligados aos locais ativos por 
outros presentes em solução pode ocorrer até atingir determinado 
equilíbrio. 
Para o primeiro ciclo de saturação, foi obtida uma capacidade de 
serviço, até o ponto de ruptura de 0,5 mg Cu/L, de 1209 BV, tratando 18 
L de influente. Uma capacidade de serviço semelhante (1225 BV) foi 
obtida para o 2º ciclo, tratando 14 L de influente. A concentração utilizada 
como ponto de ruptura está abaixo do limite de descarga proposto pela 
legislação brasileira para efluentes industriais, conforme apresentado na 
Tabela 1 (CONAMA, 2005). 
As análises geométricas para as colunas de leito fixo são 
importantes para um comportamento hidrodinâmico adequado tanto em 
laboratório ou em escala piloto. As seguintes analogias são das mais 
importantes para evitar a má distribuição do escoamento e a contenção de 
líquido: 𝐿𝑏 𝐷𝐶⁄ ≥ 5; 𝐷𝐶 𝐷𝑝⁄ ≥ 12 − 30; 𝐿𝑏 𝐷𝑝⁄ ≥ 50 − 150) 
(INGLEZAKIS e ZORPAS, 2012). De acordo com os valores 
apresentados na Tabela 23, os parâmetros Lb 𝐷𝐶⁄  e Lb D⁄ p estão de acordo 
com os valores recomendados na literatura, enquanto o parâmetro 𝐷𝐶 𝐷𝑝⁄  
está ligeiramente abaixo do valor esperado. É interessante enfatizar que 
as partículas de algas são bastante irregulares em tamanho e diâmetro. O 
valor de Dp utilizado neste trabalho é uma aproximação para um diâmetro 
de partícula esférico e, sendo este um valor aproximado, é possível 
considerar que o desvio do valor esperado para a razão D Dp⁄  não 
provoque danos no comportamento hidrodinâmico da coluna. 
Observa-se que para uma altura de leito de 20,5 cm e uma taxa de 
alimentação de 41,3 BV/h (primeira coluna), a região de transferência de 
massa (LMTZ) para o Cu foi de 20,1 cm, com uma fração de leito não 
utilizado (fLUB) de 49 %. Para a segunda coluna, o LMTZ foi de 14,0 cm 
para o Cu, utilizando uma altura de leito de 17,0 cm e uma taxa de 
alimentação de 51,6 BV/h, gerando uma (fLUB) de 41 %. 
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Tabela 23 – Resultados para a troca iônica das espécies metálicas presentes no 
efluente petroquímico sintético obtidos em coluna de leito fixo com a alga G. 




Parâmetros 1º ciclo 2º ciclo 
𝐿𝑏 (cm)  20,5 17 
𝐿𝑏 𝐷𝑐⁄   8,2 6,8 
𝐿𝑏 Dp⁄   83,4 69,1 
𝐷𝑐 Dp⁄   10,2 10,2 
W (g) 8,55 6,84 
Q (mL/min – BV/h) 
10,0 – 41,3 a 10,0 – 51,6 a 
5,0 – 20,6 b  
ε  0,86 0,86 
Pe  167 138 
f
s
  0,45 0,45 
τ (min) 
8,61 a 7,18 a 
17,22 b 14,36 b 
u (cm/s) 
0,04 a 0,04 a 
0,02 b  
Daz (cm²/s) 
4,9 × 10-3 a 4,9 × 10-3 a 
2,4 × 10-3 b  
Vtratado Veluição⁄   511  
Quantidade de eluente (gHCl/Lresina)c 215  




Tabela 23 – Resultados para a troca iônica das espécies metálicas presentes no 
efluente petroquímico sintético obtidos em coluna de leito empacotado com a alga 




Parâmetros 1º ciclo 2º ciclo 
 Zn Ni Cu Zn Ni Cu 
R2  0,817 0,874 0,846 0,943 0,979 0,930 
q
E,i
 (mEq/g) 0,02 0,01 0,22 0,02 0,01 0,21 
ζi 0,8 1,5 1,3 0,7 1,3 1,4 
Nd,i  0,18 0,30 0,05 0,39 0,74 0,02 
τd,i (min)  47 29 179 19 10 330 
tb,i (BV)  35 16 735 26 12 633 
tst,i (BV)  172 110 1438 146 119 1079 
te,i (BV) 463 162 3415 210 196 3202 
LMTZ (cm) 32,8 35,1 20,1 28,1 30,4 14,0 
f
LUB
 (%) 80 86 49 83 90 41 
Volume de eluente (BV) 13 12 13    
a etapa de saturação; b etapa de eluição; c para eficiência de eluição de 90 %. 
Fonte: a autora (2017). 
 
No entanto, a região de transferência de massa para as espécies de 
Zn e Ni apresentou um comportamento inverso ao obtido para as espécies 
de cobre. Na 1ª coluna, o valor de LMTZ obtido foi de 32,8 e 35,1 cm, com 
uma fLUB de 80 e 86 % para Zn e Ni, respectivamente. Para a 2ª coluna, o 
valor de LMTZ obtido foi de 28,1 e 30,4, com uma fLUB de 83 e 90 % para 
Zn e Ni, respectivamente. Como o comprimento da zona de transferência 
de massa é maior do que a altura do leito pode concluir-se que a zona de 
troca não estava totalmente desenvolvida dentro da coluna e as espécies 
de Zn e Ni saem da coluna antes do equilíbrio ser atingido. Em vazões 
mais baixas, a distribuição hidráulica no leito fixo pode ser fraca, e em 
vazões elevadas os efeitos cinéticos podem afetar a taxa de troca iônica, 
resultando na deterioração da qualidade da solução tratada em ambos os 
casos (MAZUR et al., 2017). Assim, é recomendo uma faixa de vazão 
entre 4 e 40 BV/h (DARDEL e ARDEN, 2008), e os fluxos utilizados 
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neste trabalho estão muito próximos do limite superior de acordo com esta 
faixa. 
O modelo apresentou correlação com os valores experimentais e 
poderá ser uma ferramenta matemática para a otimização do processo de 
troca catiônica. O modelo também prediz o overshoot verificado nos 
experimentos, o que indica uma troca iônica competitiva entre todos as 
espécies metálicas. A resistência à transferência de massa de cada espécie 
metálica utilizada para simulação foi obtida a partir do estudo cinético de 
batelada. Para as simulações no 1º e 2º ciclos, foi utilizado o número de 
Peclet de 167 e 138 (𝑃𝑒 = 2𝐿𝑏 𝐷𝑝⁄ ), calculado utilizando as alturas do 
leito (20,5 cm e 17 cm), resultando em um coeficiente de dispersão axial 
de 0,005 cm²/s (𝐷𝑎𝑧 = 𝑢𝑖𝐿𝑏 𝑃𝑒⁄ ). 
A Figura 37 mostra a curva de eluição para as espécies de Zn, Ni e 
Cu. A etapa de eluição foi realizada no modo contracorrente, pois as 
camadas que estão menos saturadas serão as primeiras eluídas, sendo 
necessário um menor volume de eluente, uma vez que as espécies 
metálicas não têm de ser empurrados através de todo o leito (DARDEL e 
ARDEN, 2008). 
 
Figura 37 – Curvas de eluição usando 0,5 M HCl após primeiro ciclo de saturação 
da alga G. cervicornis bruta:  Zn,  Cu,  Ni e — pH. 
 
 
Fonte: a autora (2017). 
 
Os resultados da eluição utilizando HCl a 1,5 % (0,5 M) e uma 
vazão de 20,6 BV/h são mostrados na Tabela 23. Obteve-se 90 % de 
eficiência de eluição para todas as espécies metálicas, com volume de 
eluente entre 12 e 13 BV e tempo de 34 min para Ni, 37 min para Zn e 39 
min para Cu. A proporção de Vtratado/Veluição foi de 511, considerando o 





































menor BV obtido para cada um dos metais. Apesar de ser uma razão 
considerável, utilizou-se uma quantidade elevada de g de HCl por litro de 
biomassa na experiência, o que denota que foi necessário um excesso de 
ácido para deslocar os metais ligados na resina. 
O perfil da curva de eluição apresenta um pico de concentração 
observado nos primeiros minutos de operação, seguido por uma cauda 
prolongada. A concentração máxima foi obtida com 5 BV e contém os 
metais de transição em concentrações de 507, 42 e 17 mg/L para Cu, Zn 
e Ni, respectivamente. O perfil de ruptura do pH pode ser utilizado como 
um indicador das curvas de eluição dos metais de transição, como 
mostrado na Figura 37. Quando o valor de pH na saída da coluna atinge 
o pH da solução de eluente, o pico de concentração de metal na curva de 
eluição é atingido e metade do volume de eluente requerido é consumido. 
A fim de separar e recuperar cada espécie metálica 
individualmente foi proposta uma estratégia de tratamento para o efluente 
petroquímico sintético. O sistema proposto é constituído por 3 colunas em 
série: a primeira coluna é preenchida com Ca-G. cervicornis, onde as 
espécies de Cu são preferencialmente removidas, pois, como visto nos 
resultados de equilíbrio, as algas na forma de Ca têm uma afinidade menor 
para as espécies de Zn e Ni. A corrente de saída da primeira coluna, 
contendo principalmente Zn e Ni não removidos na primeira coluna, 
alimentará a segunda coluna. Como a afinidade da alga G. cervicornis 
bruta e Ca-G. cervicornis para as espécies de zinco e níquel são bastante 
diferentes, o Zn será preferencialmente removido nesta coluna. 
Finalmente, uma terceira coluna será alimentada com a corrente de saída 
da segunda coluna, onde as espécies de Ni serão retidas. O sistema 
proposto ainda possui 3 colunas em repouso projetadas para operar 
durante o processo de eluição das primeiras colunas.  
Para determinar o empacotamento das colunas 2 e 3, foram 
utilizados os perfis de troca iônica obtidos com modelo matemático, 
considerando dois designs de operação: 1) três colunas em série 
empacotadas com Ca-G. cervicornis e 2) a primeira coluna contendo Ca-
G. cervicornis, seguida por duas colunas em série empacotadas com a 
macroalga bruta.  
As simulações, apresentadas na Figura 38, foram realizadas com 
base nos dados obtidos experimentalmente, com uma massa de 8 g de 
resina natural e altura do leito de 20,5 cm para cada uma das colunas e 





Figura 38 – Modelo de transferência de massa predito para o esquema de 
tratamento do efluente petroquímico sintético com (a) 1 ª coluna empacotada com 
Ca-G. cervicornis; (b) 2ª coluna empacotada com G. cervicornis bruta; (c) 2ª 
coluna empacotada com Ca-G. cervicornis; (d) 3ª coluna empacotada com G. 
cervicornis bruta e (e) 3ª coluna empacotada com Ca-G. cervicornis: — Zn , — 








Fonte: a autora (2017). 
 






























































A Coluna 1 (Fig. 39a) foi simulada considerando uma 
concentração de alimentação de 2,0 mg Cu/L, 2,0 mg Ni/L e 4,0 mg Zn/L 
e estimou-se que 13,1 L de efluente seriam tratados até uma concentração 
de ponto de ruptura de Cu de Cb/CE = 0,2, removendo 3,4 mg de Cu por 
g de resina natural, num tempo de 1312 min (964 BV - 21,9 h). Nesta 
primeira coluna, a capacidade de sorção de Zn e Ni seria de 0,2 e 0,1 
mg/g, respectivamente. O comportamento descrito na modelagem para 
este ciclo de saturação está de acordo com os resultados experimentais, 
que podem ser observados na Figura 37b. 
As Figuras 38b e 38c mostram os perfis previstos para a 2ª coluna 
empacotada com a alga G. cervicornis bruta e Ca-G. cervicornis, 
respectivamente, sendo alimentadas com a corrente de saída da 1ª coluna, 
isto é, a composição da alimentação da 2ª coluna varia ao longo do tempo 
e é dependente do rendimento da primeira coluna. Os tempos necessários 
para obter a concentração do ponto de ruptura, definida como 20% da 
entrada de Zn (Cb/CE = 0,2), foram de 445 min (327 BV - 7,4 h) e 294 
min (216 BV - 4,9 h), respectivamente para a alga G. cervicornis bruta e 
Ca-G. cervicornis, obtendo-se 4,4 L e 2,9 L de efluente tratado com 
concentração de Zn inferior a 0,8 mg/L.  
Para a terceira coluna, as Figuras 38d e 38c apresentam os perfis 
preditos para as colunas empacotadas com a alga G. cervicornis bruta e 
Ca-G. cervicornis, respectivamente. A concentração de ponto de ruptura 
para esta coluna foi definida como 20% de entrada de Ni (Cb/CE = 0,2) e 
foi obtida em 245 min (180 BV - 4,1 h) e 301 min (221 BV - 5,0 h), 
respectivamente para as algas Ca-G. cervicornis e G. cervicornis bruta, 
obtendo-se 2,4 L e 3,0 L do efluente tratado com concentração de Ni 
inferior a 0,4 mg/L. A Tabela 24 apresenta um resumo dos resultados 
obtidos pelas simulações. 
Com base nestes resultados, sugere-se que as colunas 2 e 3 sejam 
empacotadas com a alga G. cervicornis bruta, no primeiro ciclo de 
saturação. No entanto, com relação à fase de regeneração, propõe-se que 
a 2ª e a 3ª colunas sejam submetidas apenas ao processo de eluição com 
HCl, seguido por uma fase de percolação de água para remover o excesso 
de H+ do leito. Esta estratégia foi escolhida tendo em vista as séries de 
seletividade dos grupos sulfônicos: Cu2+ > Ca2+ > Mg2+ > K+ > Na+ > H+ 
(MAZUR et al., 2017), ou seja, quando as algas estão na forma bruta, é 
provável que os íons Zn e Ni sejam trocados com íons Na e K, pois a 
capacidade de troca iônica destes íons foi claramente diminuída quando 
as algas estavam na forma de Ca. Desta forma, pode ser previsto que os 
íons Zn e Ni serão facilmente trocados com a biomassa na forma de H+. 
Além disso, como a concentração de zinco e níquel na alimentação destas 
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colunas é baixa, bem como a capacidade de remoção para esses metais, 
presume-se que a troca desses metais de transição com H+ não promoveria 
uma diminuição significativa do pH do leito, que poderia afetar a 
capacidade de remoção do leito para metais de transição. Para provar esta 
hipótese, são necessários ensaios futuros com algas protonadas e efluentes 
livres de Cu. A estratégia completa de tratamento proposta pode ser vista 
na Figura 39. 
 
Tabela 24 – Predições obtidas pelo modelo de transferência de massa para o 
esquema de tratamento do efluente petroquímico sintético: [Zn] = 4,0 mg/L; [Ni] 
= 2,0 mg/L, [Cu] = 2,0 mg/L, 𝑊 = 8,0 g; 𝑄 = 10 mL/min; 𝐿𝑏 = 20,5 cm. 
 
 Empacotamento Volume tratado (L) Tempo 






















a até [Cu] = 0,4 mg/L; b até [Zn] = 0,8 mg/L; c até [Ni] = 0,4 mg/L. 
Fonte: a autora. 
 
O esquema de regeneração proposto para as Colunas 1 e 4 segue o 
procedimento realizado nas experiências em colunas, descrito na Seção 
4.2.7. 
Outro aspecto interessante do esquema de tratamento é o ciclo de 
serviço obtido para cada coluna. Note que o tempo de saturação para a 1ª 
coluna é cerca de 3,0 vezes o tempo necessário para saturar a 2ª coluna e 
4,4 vezes o tempo necessário para a 3ª coluna. Com isso, é necessário ter 
mais três colunas em stand-by, que operam durante o processo de 
regeneração das colunas iniciais. Uma vez que os parâmetros 
operacionais para estas colunas são idênticos ao das colunas iniciais, os 
resultados esperados são os mesmos que os obtidos anteriormente.  
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Desta forma, para o tratamento de 13 L de efluente petroquímico 
sintético em escala de laboratório, serão necessários aproximadamente 
1300 min, equivalente a um ciclo na Coluna 1, 3 ciclos para a recuperação 




As macroalgas vermelhas Gracilaria caudata e Gracilaria 
cervicornis foram aplicadas com êxito como trocadores catiônicos 
naturais para o tratamento de efluentes petroquímicos sintéticos contendo 
três cátions de metais de transição (Cu, Ni e Zn), permitindo a separação 
e recuperação dos metais de transição presentes na matriz aquosa 
complexa. O uso de um modelo heterogêneo considerando a presença de 
três grupos ligantes foi capaz de identificar a composição predominante 
de grupos sulfônicos na superfície das algas vermelhas, que está de acordo 
com os polissacarídeos presentes na sua estrutura. 
 A ligação das espécies metálicas ocorre pelo deslocamento de 
cátions metálicos leves (Na, K, Ca e Mg) ligados aos grupos funcionais. 
O equilíbrio de troca catiônica pode ser satisfatoriamente descrito usando 
o modelo multicomponente de Langmuir. As algas vermelhas 
apresentaram maior seletividade para os íons Cu, seguido pelos íons Zn e 
Ni, respectivamente. 
Os ensaios de eluição em batelada mostraram bons resultados com 
solução eluente de HCl 0,5 M e tempo de contato mínimo de 3 h, 
recuperando todo o metal ligado à biomassa. A solução de CaCl2 0,5 M 
foi eficiente para a regeneração da alga G. cervicornis após o processo de 
eluição, preservando a capacidade de remoção para as espécies de cobre, 
mas com menor afinidade para o Zn e Ni, apresentando uma redução na 
capacidade de remoção em cerca de 50 e 15 % respectivamente. 
Em relação aos ensaios de colunas de leito fixo, as curvas para o 
Zn e Ni rompem mais rapidamente do que a curva para o Cu, de acordo 
com as constantes de afinidade obtidas nos ensaios em batelada. A 
capacidade de operação no primeiro ciclo foi de 0,22, 0,02 e 0,01 mEq/g 
para Cu, Zn e Ni, respectivamente, após passagem de 88 L de efluente 
pela coluna (41,3 BV/h). 1 g de biomassa foi capaz de tratar 2,1 litros de 
efluente petroquímico sintético, com relação à remoção de Cu até o ponto 
de ruptura. Na segunda coluna, a capacidade de operação permaneceu 
constante, com 0,21, 0,02 e 0,01 mEq/g para Cu, Zn e Ni, 
respectivamente, após passagem de 87 L de efluente pela coluna (51,6 
BV/h). Eficiências de eluição de 90 % foram obtidas com 13 BV de 





Um modelo de transferência de massa, considerando que a difusão 
intrapartícula dos íons é a etapa limitante e que o equilíbrio é dado pela 
equação multicomponente de Langmuir, foi capaz de prever o perfil de 
concentração das espécies metálicas na fase líquida e sólida nos ensaios 
em batelada e em coluna em leito fixo. 
Com base nos resultados obtidos, foi proposta uma estratégia para 
aumentar o rendimento do tratamento do efluente utilizando uma coluna 
empacotada com a alga G. cervicornis saturada com Ca, ligada em série 
a outras 2 colunas, empacotadas com a alga G. cervicornis bruta, e com 
mais três colunas em stand-by, que serão usadas durante o processo de 











































































5 CONSIDERAÇÕES FINAIS 
 
Este trabalho apresentou a utilização de macroalgas marinhas 
marrons e vermelhas como resinas de troca iônica para a remoção de íons 
metálicos presentes em efluentes petroquímicos sintéticos e como uma 
alternativa de baixo custo. As principais conclusões obtidas com o estudo 
são apresentadas a seguir: 
 
 as macroalgas estudadas - Pelvetia canaliculata, Laminaria 
hyperborea, Ascophyllum nodosum, Fucus spiralis, Gracilaria caudata e 
Gracilaria cervicornis – atuam como trocadores catiônicos naturais no 
processo de remoção de metais pesados de águas contaminadas devido 
aos grupos funcionais presentes na superfície da biomassa, que estão 
inicialmente ligados a cátions leves e que são trocados pelos metais de 
transição. 
 
 a isoterma multicomponente de Langmuir foi capaz de fornecer 
informações importantes sobre a afinidade dos íons metálicos pelos 
grupos funcionais presentes nas seis macroalgas estudadas; 
 
 a afinidade dos íons metálicos para os grupos funcionais 
presentes na superfície celular das macroalgas marrons e vermelhas segue 
a seguinte sequência: Cu > Zn > Ni; 
 
 o modelo de transferência de massa, considerando a difusão 
intrapartícula como uma etapa limitante, foi capaz de ajustar o perfil de 
concentração das espécies metálicas na fase líquida e sólida para os 
ensaios em batelada e em coluna de leito fixo; 
 
 para as macroalgas marrons, a L. hyperborea apresentou maior 
afinidade para as espécies Zn, Ni e Cu do que as outras algas marrons. 
Para as algas vermelhas, a macroalga G. cervicornis apresentou melhores 
resultados de remoção das espécies metálicas; 
 
 as capacidades de sorção das macroalgas vermelhas e marrons 
apresentaram valores muito próximos, sendo possível utilizar as duas 
espécies em sistemas de tratamento para remoção de íons metálicos; 
 
 nos ensaios em colunas de leito fixo utilizando a alga L. 
hyperborea, as curvas de ruptura das espécies de Zn, Ni e Ca são obtidas 
em menor tempo do que para o Cu. O ciclo de serviço na primeira coluna, 
  
relativo à remoção de cobre, foi de 1432 BV (7,2 BV/h). Para a segunda 
coluna, a capacidade de serviço foi de 166 BV (7.3 BV/h), referente à 
remoção de zinco e níquel. 1 grama de L. hyperborea foi capaz de tratar 
perto de 3,1 e 0,4 L das águas residuais petroquímicas, considerando as 
condições de operação estipuladas. A estratégia de tratamento definida 
para esse sistema inclui duas colunas de leito fixo em série, onde as 
espécies de Cu são separadas na primeira coluna e as espécies de zinco e 
níquel são retidos na segunda;  
 
 com relação à eluição das colunas empacotadas com a alga L. 
hyperborea, uma eluição com 90 % de eficiência foi obtida com 10 BV e 
6 BV de HCl a 1,2 %, para a primeira e segunda colunas, com uma 
proporção de Vtratado/Veluente de 135 e 28, respectivamente. O perfil do pH 
durante a execução da eluição pode ser usado como um indicador para as 
curvas de eluição de metais de transição;  
 
 nos ensaios em colunas de leito fixo utilizando a alga G. 
cervicornis, as curvas de ruptura dos íons Zn e Ni são obtidas mais 
rapidamente do que a curva do íon Cu. Foi obtida uma capacidade de 
serviço de 1209 e 1225 BV para o primeiro e segundo ciclos de saturação, 
respectivamente, até o ponto de ruptura do cobre. 1 g de biomassa foi 
capaz de tratar 2,1 litros de efluente petroquímico sintético, com relação 
à remoção dos íons Cu até o ponto de ruptura. Eficiências de eluição de 
90 % foram obtidas com 13 BV de solução de HCl a 1,5 % após o 1º ciclo 
de saturação;  
 
 com base nos resultados obtidos, foi proposta uma estratégia para 
aumentar o rendimento do tratamento do efluente utilizando uma coluna 
empacotada com a alga G. cervicornis saturada com Ca, ligada em série 
a outras 2 colunas, empacotadas com a alga G. cervicornis bruta, e com 
mais três colunas em stand-by, que serão usadas durante o processo de 
eluição e regeneração das demais colunas; 
 
Considerando as conclusões acima apresentadas, pode-se afirmar 
que a utilização de materiais de origem biológica para a remoção de 
espécies metálicas de águas contaminadas tem um grande potencial para 
competir com as tecnologias convencionais. 
 
Desta forma, sugerem-se os seguintes tópicos para 






 ensaios em coluna de leito fixo utilizando as macroalgas 
Laminaria hyperborea e Gracilaria cervicornis, variando-se parâmetros 
como tamanho de partícula, vazão e pré-tratamento da biomassa; 
 
 estudo mais aprofundado acerca da regeneração da biomassa 
para vários ciclos de saturação/eluição/regeneração/lavagem, a fim de 
avaliar a eficiência de dessorção e a deterioração da biomassa; 
 
 estudo de uma proposta de tratamento do efluente petroquímico 
sintético que utilize colunas de leito fixo em série, sendo a primeira coluna 
empacotada com a alga L. hyperborea, para a remoção preferencial dos 
íons Cu, as segunda e terceira colunas empacotadas com a alga G. 
cervicornis, permitindo, assim, separar os íons Zn e Ni, respectivamente;  
 
 identificação dos principais interferentes presentes nos efluentes 
reais e avaliação do seu efeito inibidor e/ou potenciador na troca iônica; 
 
 realização de ensaios de troca catiônica usando outros efluentes 
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